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gew.  gewaschen 
HGC  Hydro-Geo-Consult GmbH Freiberg 
IAA  Industrielle Absetzanlage 
ICP  induktiv gekoppeltes Plasma 
IAEA  International Atomic Energy Agency (Internationale Atomenergiebehörde) 
keV  kilo-elektronen-Volt 
Lf  elektrische Leitfähigkeit 
LfUG  Sächsisches Landesamt für Umwelt und Geologie 
MD  Meteorologischer Dienst der DDR 
MMA  Monomethylarsonsäure 
MP  Messpunkt  
NEA  Nuclear Energy Agency (Atomenergiebehörde) (der OECD)  
NPP  Nettoprimärproduktion 
OECD  Organisation for Economy, Cooperation and Development (Organisation für 
                        wirtschaftliche Zusammenarbeit und Entwicklung) 
PE  Polyethylen 
PHA  Public Health Association (Gesundheitsbehörde der USA) 
PP  Polypropylen  
PV  Porenvolumen 
SAG   Sowjetische Aktiengesellschaft  
SDAG  Sowjetisch-Deutsche Aktiengesellschaft  
SMUL  Sächsisches Ministerium für Umwelt und Landwirtschaft 
TM  Trockenmasse 










α  Irrtumswahrscheinlichkeit 
β  Stabilitätskonstante 
c  Konzentration 
Q  Durchflussmenge 
rs  Rangkorrelationskoeffizient nach Spearman 
T  Temperatur 
t  Zeit 
U(IV)  vierwertiges Uran  
U(VI)  sechswertiges Uran  








Aktivität = Zahl der radioaktiven Kernzerfälle pro Sekunde 
Aktivitätskonzentrationen = auf ein Volumen, eine Stoffmasse bezogene Aktivität, häufig 
auch als „Radioaktivitätsgehalt“ und Spezifische Aktivität bezeichnet 
autochthon = am Fundort entstanden, in der vorliegenden Arbeit auf Pflanzen bzw. 
Bestandesabfall bezogen, der im Teich bzw. im Gewässer entsteht 
allochthon = an anderer Stelle als am Fundort entstanden, in der vorliegenden Arbeit auf 
Pflanzen bzw. Bestandesabfall bezogen, der in das Gewässer von außen eingetragen wird  
allogenetische Minerale  = Minerale, die von außerhalb des Gewässers (im engeren Sinne: 
außerhalb des Sees) eingetragen wurden (Hakanson und Jansson (1983)) 
Bestandesabfall = in einem Bestand anfallende tote pflanzliche organische Substanz, in der 
vorliegenden Arbeit Oberbegriff für grobpartikuläres Material (Blätter, Blüten, Früchte) und  
feines Totholz (Xylal), im weiteren Sinne ist der Bestandesabfall auch als CPOM mit der 
Untergliederung in Streu- und Totholz zusammenfassbar (Kail und Gerhard (2000)) 
Clarke = nach einem Vorschlag von A.E. Fersmann werden die Elementdurchschnittsgehalte 
der Erdkruste (oberen kontinentale Kruste) bzw. als Clarkewert oder Clarkezahl bezeichnet 
(Seim und Tischendorf (1990))  
Constructed Wetland = künstlich geschaffenes Feuchtgebiet, häufig für kommunale 
Abwasserreinigung verwendet (Vymazal et al. (1998a), Vymazal et al. (1998b)) 
CPOM = coarse particulate organic matter (grobes organisches Material (Falllaub)) 
Diadochie = bezeichnet eine Fehlordnung, insbesondere die gegenseitige Ersetzbarkeit 
einzelner Atome (Rösler (1983)) 
epigenetisch = nachträglich entstanden, geologisch: nächträglicher Eintrag z.B. von 
uranhaltigen Wässern in Kohlen und Kalken, die zur Bildung von Vererzungskörpern führen 
(Erlen-)Kätzchen = zusammengefasst die Blüten der Amentaceae – Kätzchenblütler, meist 
zu bigsamen Ähren oder ähnlichen zusammengesetzt (Straßburger et al. (1951)), nach 
Straßburger et al. (1991) blühender Spross  
FPOM = fine particulate organic matter, feines organisches Material (meist < 1.000 µm – 
50 µm) 
IAA = Industrielle Absetzanlage, in die Aufbereitungsschlämme (mechanische oder 
chemische), in der Regel über Ringleitungen eingespült werden 
syngenetisch = gleichzeitig entstanden, geologisch: weist z.B. die Uranvererzung  das 
gleiche Alter wie die umgebenden Sedimentgesteine auf 
Tailing = schlammartige Rückstände aus der Erzaufbereitung 
Überhau = Grubenbau, der in der Regel von unten nach oben in einer steil einfallenden 
Lagerstätte meist mit rechtwinkligen Querschnitt aufgefahren wird 
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Im Abstrom von Uranbergbauobjekten (Sachsen, Deutschland) wurden Uran, Radium-226 
und Arsen in unterschiedlichen Feuchtgebieten untersucht. Dabei wurden Wasser 
(vorwiegend neutrale bis leicht basische pH-Werte), Sedimente und im Wasser befindlicher 
Bestandesabfall (CPOM) beprobt. 
Zur Klärung der Genese der Urangehalte im Sediment erfolgten Untersuchungen an Pb-
Isotopen. Sie zeigen u. a., dass das Uran in den obersten Zentimetern des Sediments 
(organische Auflage) aus der wässrigen Phase und nicht von ca. 300 Millionen Jahre alten 
Erzteilchen stammt.  
Für die Verlagerung von Radionukliden und Arsen aus dem Wasserkörper in das Sediment 
wird ein neuer Weg aufgezeigt. Eine Fixierung dieser Stoffe an Bestandesabfällen (plant 
litter) ist möglich. Allochthoner Bestandesabfall (Blätter, Früchte, Zweige von Alnus spec. 
und Quercus spec.) weist nach Kontakt mit kontaminiertem Wasser (ca. 100 - 300 µgU L-1) 
Urangehalte von 50 - 2.000 µgU g-1 auf. Im Vergleich zu Uran sind Ra-226 und Arsen labiler 
am Bestandesabfall gebunden. 
Für die Genese der Gehalte in den subhydrischen Auflagen spielen die Herkunft des 
(autochthonen bzw. allochthonen) Bestandesabfalls und der Abbau eine entscheidende 
Rolle. Sedimente aus leicht abbaubaren Bestandesabfällen (z.B. Lemna spec., Algen) 
weisen im Vergleich mit allochthonen Bestandesabfällen (von Bäumen) deutlich geringere 
Urangehalte auf. 
Exemplarisch wurde für einen aus allochthonen Bestandesabfällen bestehenden 
Sedimentkern mittels Cs-137-Bestimmung eine maximale Uranfestlegung von 1 – 2 g m-² a-1 
ermittelt. 
Neben allochthonem Bestandesabfall führen Eisen- und Manganhydroxide, die unmittelbar 
an den Sickerwasseraustrittstellen ausfallen, bei relativ geringen Arsen- und Radiumkon-
zentrationen im Wasser  zu hohen Arsen- bzw. Radiumgehalten im Sediment (As ≤ 5 mg g-1; 
Ra-226 ≤ 25 Bq g-1). Unter reduktiven Bedingungen werden Ra-226 und Arsen jedoch leicht 
freigesetzt. 
Ausgehend von den Untersuchungsergebnissen wird eine mögliche Anordnung für eine 
naturnahe passive Sickerwasserbehandlung vorgeschlagen.  
 
Schlüsselwörter: 
Uranbergbau, Radionuklide, Schwermetalle, Feuchtgebiete, Teich, Sedimente, CPOM, 








Uranium, radium-226 and arsenic were investigated in the downstream of different uranium 
mining sites in Saxony (Germany). Water (mainly neutral to slightly alkaline pH), sediments 
and plant litter (CPOM) from the water were sampled.  
To determine the origin of the uranium contents in the sediment, Pb-isotopes were analysed 
and proved the uranium in the upper centimetres of the sediment (organic layer) to originate 
from the aqueous phase and not from a primary uranium mineralisation (age: 300 million 
years).  
A new path was found for the migration of radionuclides and arsenic from the water into the 
sediment. Substances may be fixed onto plant litter. After contact with contaminated water 
(ca. 100 – 300 µg U L-1) allochthonous plant litter (leaves, fruits, twigs of Alnus spec. and 
Quercus spec.) contains 50 – 2000 µg U g-1. Compared to uranium, Ra-226 and arsenic are 
more weakly bound to the organic litter. 
The development of uranium contents in the subydric layer is mainly influenced by the origins 
of the (allochthonous or autochthonous) plant litter and its decomposition. Sediments of 
easily degraded organic materials (e.g. Lemna spec., algae) contain distinctly less uranium 
than sediments from allochthonous plant litters (e.g. trees).  
A maximum uranium fixation of 1,5 – 2 g m-2 a-1 was determined for one typical sediment 
core from allochthonous plant litter via Cs-137-analysis.  
Besides allochthonous organic litter, iron- and manganese-hydroxides, which precipitate 
directly where the leachate emerges, also lead to high arsenic- and radium concentrations in 
sediments (As ≤ 5 mg g-1; Ra-226 ≤ 25 Bq g-1) at relatively low arsenic- and radium 
concentrations in the water. Under reductive conditions, Ra-226 and As are easily 
discharged. 
Based on results of this study a possible set-up for nature-oriented passive leachate 
treatment is proposed.  
 
Keywords:  
Uranium mining, radionuclides, heavy metals, wetlands, pond, sediments, CPOM (Coarse 
particular organic matter), plant litter, water, age determination, water treatment 





1 Einleitung und Problemstellung 
1.1 Einführung 
Die Förderung von Bodenschätzen und deren Aufbereitung hinterlässt zahlreiche Halden, 
Gruben, Stollen und Tailings. Sie zeichnen sich häufig durch Anreicherungen von Elementen 
gegenüber dem Clarke aus. Unter bestimmten Umständen können diese Elemente 
ausgewaschen werden (z.B. Arsen, Radium-226), was bei älteren Bergbauhinterlassen-
schaften wegen fehlender Abdichtungen zum Auftreten stark kontaminierter Sickerwässer 
führen kann.  
Da technische Verfahren zur Reinigung kontaminierter Wässer häufig mit hohen Kosten 
verbunden sind, erfolgt seit einigen Jahren eine intensive Suche nach preiswerten passiven 
biologischen Verfahren. Zahlreiche Anlagen zur passiven Reinigung vorwiegend saurer 
Bergbauwässer befinden sich z.B. in Großbritannien (Steinkohle: Younger (2000), Younger 
(2001), Wolkersdorfer und Younger (2002)). Diese Sickerwässer sind häufig sehr eisenreich 
und weisen oft hohe Konzentrationen an Schwermetallen, Arsen und Sulfat auf. Die 
Reinigung erfolgt im Wesentlichen in kleinen Feuchtgebieten („constructed wetlands“). 
Großbritanniens Vorreiterrolle ist u. a. auf die günstigen juristischen Rahmenbedingungen 
dort zurückzuführen: Es gilt ein Verbesserungsgebot, d.h. dass der Zustand nach der 
Sanierung muss deutlich besser sein als vorher (Wolkersdorfer et al. (2005)), dabei kann er 
durchaus noch weiter verbesserungswürdig sein. 
Weltweit gibt es bei der Sanierung von Bergbauhinterlassenschaften sehr unterschiedliche 
Rechtsgrundlagen. Häufig sind die Bergbauunternehmen für die Sicherung und Sanierung 
zuständig (Uranbergbau-GmbH (1995)). In vielen Fällen ist die Einhaltung der Grenzwerte 
wichtig, eine schlichte Verbesserung ist nicht ausreichend. In den mittel- und ost-
europäischen Ländern existieren die ursprünglichen Bergbauunternehmen häufig nicht mehr, 
da die jeweilige Förderung schon vor Jahrzehnten eingestellt wurde. Das trifft insbesondere 
auf den Uranbergbau zu. Uran galt nach dem Zweiten Weltkrieg bis Mitte der 80er Jahre als 
strategischer Rohstoff. Lange Zeit erfolgte die Förderung primär für militärische Zwecke. 
Andere Aspekte (Gesundheit, Umweltschutz etc.) wurden der militärischen Förderung 
untergeordnet. 
Für die Sanierung von Sickerwässern des Uranbergbaus der SDAG Wismut in Ost-
deutschland ist laut Einigungsvertrag die Wismut GmbH zuständig. In ihre Zuständigkeit fällt 
die Sanierung von ca. 300 Mio. m3 Halden und ca. 160 Mio. m3 radioaktiven Schlämmen 
(Tailings) (Gesamtbilanz: Mager (1996), Weise et al. (1996)). Für diese Aufgabe wurden per 
Einigungsvertrag 13 Milliarden DM bereitgestellt (Uranbergbau-GmbH (1995), Mager 
(1996)). Im Vordergrund steht bei der Sanierung - neben geotechnischen Aufgaben 
(Standsicherheit von Dämmen, Verfüllen und Verwahren von Stollen und Schächten etc.) - 
die Beseitigung von radioaktiven Kontaminationen (vor allem Uran (U), Radium (Ra), 
stellenweise Radon (Rn)) sowie im Wasserpfad zusätzlich noch Arsen (As). Die Erfahrungen 
der Wismut GmbH zeigen, dass die Sanierung des Grubenwassers bzw. anderer belasteter 
Wässer (Haldensickerwässer, Tailingwässer) in der Regel aufwändig und teuer ist, was auch 
mit den gewaltigen Sickerwasserströmen (z.B. bis zu 1.200 m3 h-1 Wasseraufbereitungs-





anlage Schlema) zusammenhängt. Große Anlagen haben den Vorteil, kostengünstig zu 
arbeiten. Die Kosten liegen im Bereich von ca. 0,50 - 4,00 € pro m3 (Kiessig et al. (2004a)). 
Für die Entwicklung passiver Wasserreinigungsanlagen ist die Betrachtung der wesentlichen 
Eigenschaften von Arsen (As), Radium (Ra) und Uran (U) sowie deren Verteilung in 
Sedimenten eine mögliche Herangehensweise.  
Bei der Suche nach Uranlagerstätten wurden verschiedene Lagerstättentypen beschrieben. 
Nach Toens und Hambleton-Jones (1986) werden bei den oberflächennahen 
Uranlagerstätten verschiedene Typen unterschieden. Die Klassifikation der „fluviatilen 




Abbildung 1-1 Schematische Darstellung der Uranvererzungen im Abstrom eines uranreichen 
Granitkörpers entlang eines Flusssystems (Toens und Hambleton-Jones (1986)), Dreiecke zeigen die 
bevorzugten Lagen der Vererzungen  
Für eine passive Wasserreinigungsanlage, die sich möglichst in der Nähe der 
Bergbauhinterlassenschaften befinden sollte, wäre im Erzgebirge mit seinen engen Tälern 
besonders der „Valley-Fill-Typ“ bedeutsam. 





Aus der Suche nach und durch die Erkundung von Uranlagerstätten vor Jahrzehnten ist 
ebenfalls bekannt, dass es zu einer Anreicherung von Uran an organischer Substanz 
kommen kann. Uranerz und Pyrit können sogar die (mikroskopischen) Strukturen von 
inkohltem Holz abbilden (Abbildung 1-2). Auch der Name Thucholith für eine uranhaltige 
asphaltartige Substanz wurde 1928 von Ellsworth aus der Zusammensetzung Th, U, C, H, O 
–lite abgeleitet (Maucher (1962)). 
       
Abbildung 1-2 Anschliffe von fossilisiertem Holz mit erkennbaren Zellen (100x links bzw. 500x rechts), 
weiß: Pyrit, grau: Uranpechblende, grau bis schwarz: Bindemittel, Huskonmine, Colorado, USA 
(Maucher 1962)  
Diese uranhaltige asphaltartige Substanz konnte unter Anderem an ehemaligen Flussläufen 
nachgewiesen werden (Abbildung 1-3). 
 
Abbildung 1-3 Uranlagerstätte in einem ehemaligen Flusslauf (Maucher 1962) 
 
Zur potentiellen Nutzung passiver Wasserreinigungsanlagen, in deren Zentrum Sedimente 
stehen könnten, sind zusätzliche Betrachtungen zur Entstehung, Dauer und Stabilität gerade 
geologisch extrem junger Sedimente erforderlich. 
 






1.2 Entstehung biogener Sedimente 
Sedimente bilden sich aus verschiedensten Materialien, die sich hinsichtlich ihrer Herkunft 
und Stabilität unterscheiden. Dabei spielen der Eintrag und der Abbau pflanzlicher Biomasse 
eine entscheidende Rolle.  
 
1.2.1 Ausgangsmaterial 
Bei der Herkunft des festen organischen Materials wird autochthones von allochthonem 
Material unterschieden.  
Die Nettoprimärproduktion ist von abiotischen Standortfaktoren wie Klima und Nährstoff-
angebot sowie von biotischen Standortfaktoren wie Konkurrenz und Schädlingsbefall bzw. 
Abweidung abhängig. Eine hohe jährliche Nettoprimärproduktion weisen beispielsweise 
Phragmites australis (von ca. 0,7 - 1,6 kg m-2 a-1 in Europa) oder Lemna spec. (0,75 - 
0,8 kg m-2 a-1) auf. Ähnlich produktiv können fädige Grünalgen sein (Fott (1971),Ettl (1980); 
Vymazal (1995)). Hakanson und Jansson (1983) zeigen, dass die autochthone 
Nettoprimärproduktion von der Trophie abhängt (oligotrophe Seen < 30 g C m-2 a-1, eutrophe 
Seen: 40 - 200 g C m-2 a-1). 
Der allochthone Bestandesabfall besteht im Wesentlichen aus Blättern, Blüten, Früchten und 
Zweigen, die häufig zu unterschiedlichen Zeitpunkten in das Gewässer eingetragen werden. 
In der Regel ist der Eintrag an allochthonen Bestandesabfällen deutlich geringer als der an 
autochthonen. Kratz (1991) gibt für Eichenbestände eine Produktion (Blätter und Zweige, 
nicht Stammholz) von 0,4 kg m-2 a-1 an. Ähnliche Größenordnungen konnten für 
Erlenbestände (Alnus incarna) auf einer Uranbergbauhalde in Schlema durch Brackhage (in 
Holler (2003)) festgestellt werden. Diese Befunde decken sich auch mit den Ergebnissen von 
Eschenbach (1995) und Eschenbach (1995), Wachendorf (1996). Hofmann (1997) gibt 
geringere Werte an. Diese beziehen die gesamte Lebenszeit des Bestandes mit ein und 
werden über diesen Zeitraum gemittelt (0,1 - 0,2 kg m-2 a-1).  
Im Vergleich zur Produktion können höhere Einträge bis 0,8 kg m-2 a-1 (Mischwälder) bzw. 
max. 1,7 kg m-2 a-1 (Nadelwälder) in Bächen und Flüssen gemessen werden (Benfield et al. 
(2000), Uehlinger et al. (2003)). Elosegi und Pozo (2005) unterscheiden zwischen vertikalem 
und lateralem Eintrag. Durch diese Unterscheidung können Unterschiede zwischen 
Produktion und eingetragenem Material erklären werden. Zusätzlich sind die Größe des 
Gewässers und die Exposition entscheidend für die Fracht des Bestandesabfalls. Der 
Eintrag von Bestandesabfällen in große Seen liegt im Wesentlichen eine Größenordnung 
kleiner als der Eintrag in Fließgewässer (Wetzel (2003)). 
Die Bestandesabfälle verschiedener höher entwickelter Pflanzen unterscheiden sich 
chemisch in ihrer Zusammensetzung, beispielsweise liegt das C/N-Verhältnis von Blättern 
der Schwarzerle (Alnus glutinosa) bei 15:1 und bei Eichen bei 47:1 (Joger (1989)). Auch der 
Gehalt an organischen Verbindungen - wie phenolischen Verbindungen - kann deutlich 
variieren (Blätter von Alnus glutinosa 7,6% (Gessner (1991a)), Blätter von Quercus alba 
16,2% (Bärlocher und Graca (2005))). Weiterhin bestehen auch große Unterschiede in der 





Zusammensetzung der einzelnen Kompartimente wie z.B. zwischen (Zweig)Holz und 
Blättern. Holz besteht im Wesentlichen aus Lignin, Cellulose und Hemicellulosen (ca. 98%; 
Blazej et al. (1979)). Erlenzweige unterscheiden sich von Erlenblättern durch deutlich höhere 
Ligningehalte (28,7% zu 9,4% des organischen Kohlenstoffes) und niedrigere Fett- und 
Wachsgehalte (5,2% zu 31,2% des organischen Kohlenstoffes; Blazej et al. (1979), 
Wachendorf (1996)). Noch deutlichere Unterschiede bestehen zwischen Algen und höher 
entwickelten terrestrischen Gefäßpflanzen, da Algen kein Lignin produzieren (Killops und 
Killops (1997)). Weiterhin sind die Stickstoffgehalte in Algen (2,5 - 3,9%) im Vergleich zu den 
abgeworfenen Blättern der Eichen (0,53 - 1,03%) deutlich höher (Flindt und Lillebo (2005)). 
 
1.2.2 Abbau 
Tone und Sande unterliegen bei der Sedimentation nur untergeordnet chemischen 
Veränderungen, die zu geringfügigen Gewichtsverlusten führen. Dagegen können 
biologische Materialien schon während der Diagenese fast vollständig abgebaut werden. Der 
Abbau organischer Substanzen hängt u. a. von der Temperatur und chemischen 
Zusammensetzung ab (Lorenz et al. (2000), Wetzel (2003), Lorenz et al. (2004)).  
Die Zersetzung beginnt im Allgemeinen mit dem Auswaschen (engl. Leaching) löslicher 
Bestandteile, wie Kohlenhydraten und wasserlöslichen Aminosäuren. Aufgrund ihrer 
Zusammensetzung und Oberflächenstruktur ist die Auswaschung bei Blättern im Vergleich 
zu Zweigen und Stammholz höher. Der Anteil der Auswaschung wird auch vom Zustand 
(Feuchtigkeit) des Laubes beeinflusst Gessner (1991b). Bärlocher (2005) gibt für 
verschiedene Baumarten einen auswaschbaren Anteil von 5 - 30 % der Ausgangsmasse an 
(Zeitdauer 48h). Für die Blätter der Schwarzerle liegt der auswaschbare Anteil des 
Kohlenstoffes bei 13 – 15%. Neben organischen Verbindungen wird auch Kalium schnell 
ausgewaschen (Gessner (1991b)).  
Auf die Auswaschung folgt eine Phase der Konditionierung. Durch die Besiedlung mit Mikro-
organismen wird die Attraktivität für detrivore Tiere gesteigert. Pilze (Hyphomyceten-
gattungen, u. a. Heliscus, Anguillospora) spielen in den ersten Wochen die entscheidende 
Rolle, größere Bakterienkolonien (z.B. Flexibacter spec., Pseudomonas spec.) finden sich 
erst nach drei Wochen ein. Im Gegensatz zur Bakteriendichte weist die Hyphomycetendichte 
kein Minimum im Winter und kein Maximum im Frühjahr auf. Schwermetalle wie Zink können 
die Besiedlung durch aquatische Pilze und somit den Abbau hemmen (Duarte et al. (2004)).  
Nach der Konditionierung kommt es zu einer mechanischen Fragmentierung des Falllaubes. 
Die angesiedelten Pilze und Bakterien können mit Teilen des Blattes von Grobpartikel-
fressern (beispielsweise Gammarus spec., Pycnopsyche spec.) und Weidegängern (z. B. 
Physa acuta) aufgefressen werden (Schönborn (1992)). Erlenbestandesabfall wird - im 
Gegensatz zu anderem Bestandesabfall, z.B. Lärche - anfänglich schnell im Gewässer 
zersetzt (Diez et al. (2002), Robinson und Gessner (2003), Axmanova und Rulik (2005)). 
Dabei zeigen verschiedene Autoren, dass hierbei besonders Gammariden durch die 
Zerkleinerung der Eichen- und Erlenbestandesabfälle von Bedeutung sind (Poggel et al. 
(1996), Schlief (1999), Fazi und Rossi (2000), Simon und Benfield (2001)).  





Die Abbaukonstanten verschiedener Pflanzenarten bzw. -kompartimente variieren. 
Besonders auffällig ist dies bei emersen Wasserpflanzen wie Phragmites spec. oder Typha 
spec.. Nach Vymazal (1995) weisen Schwimmpflanzen („floating species“) und Unterwasser-
pflanzen („submerse species“) sowie deren autochthoner Bestandesabfall in der Regel 
deutlich höhere Abbaukonstanten auf als eingetragener (allochthoner) Bestandesabfall von 
unterschiedlichen Laub- und Nadelbäumen.  
Die chemische Zusammensetzung des Bestandesabfalls mit den anhaftenden Biofilmen 
ändert sich im Verlauf des Abbaus. Zeitweise kommt es zu einer Konzentrationserhöhung 
von Cellulose, Proteinen und Lignin (sofern vorhanden). In der Regel stellen Lignine die 
widerstandsfähigste Klasse der sedimentären organischen Komponenten dar (Killops und 
Killops (1997)).  
Infolge weiterer Um- und Abbauprozesse können langfristig aus den Bestandesabfällen 
Mudden (z.B. Laub-, Leber- und Feindetritusmudden) entstehen. Die Laubmudden bilden 
sich vorwiegend aus Blättern von Buchen und Eichen, seltener von Erlen und Birken. In 
älterer Literatur werden teilweise noch verschiedene Algenmuddearten differenziert (z.B. 
Scenedesmus-Mudden Steinberg (1944)). Derzeit werden Mudden aus Algenresten (sofern 
nicht Diatomeen) als Lebermudde zusammengefasst – im engeren Sinne zählt die 
Lebermudde zu den Feindetriusmudden (BGR (2005), persönliche Mitteilung Stegmann 
(2004), Stegmann (2004); Stegmann in Succow und Joosten (2001)). Eine besondere Abart 
der Feindetritusmudde stellen Ablagerungen von Pollen (vorwiegend von Erlen) dar. Diese 
bilden Fimmenit (Potonié (1912)). 
Die Ablagerung von Bestandesabfällen und anorganischen Partikeln ist von hydrologischen 
Bedingungen (z.B. Fließgeschwindigkeit) abhängig (Hakanson und Jansson (1983)).  
Dyck und Peschke (1995) unterscheiden drei Typen von stehenden Oberflächengewässern 
–für die nachfolgenden Betrachtungen sind nur die Typen durchflossener See und Flachsee 
einschließlich Flachlandspeicher relevant. Im engeren Sinne handelt es sich bei den 
durchflossenen Seen um Weiher, wenn der See als allseits geschlossene, in einer Vertiefung 
des Bodens befindliche, mit dem Meer nicht in direkter Kommunikation stehende 
Wassermasse definiert wird, welche in der Zentralregion eine ausreichende Wassertiefe 
besitzt, die das Eindringen der Litoralflora ausschließt. Weiher sind so flach, dass die 
Bodensedimente durch einen kräftigen Wellenschlag aufgewirbelt werden können. Teiche 
sind nach Thienemann 1925 ablassbare, also künstliche oder durch den Menschen 
veränderte Gewässer vom Typ Weiher (zitiert in Baumgartner und Liebscher (1990)). Für 
durchflossene Seen geben Dyck und Peschke (1995) Sedimentationsraten von 
durchschnittlich 2 mm a-1 an, für Flachseen oder Flachlandspeicher 5 mm a-1. In beiden 
Systemen wird die Sedimentation im Wesentlichen durch den Eintrag der Zuflüsse bestimmt. 
Demgegenüber weisen klassische Seen in der Regel eine deutlich geringere 
Sedimentationsrate auf. 
Neben dem Eintrag von allochthonem und autochthonem Material in das Sediment spielt der 
Abbau eine weitere entscheidende Rolle, er wird vorrangig von der Art des Materials sowie 
den hydrochemisch-physikalischen Bedingungen bestimmt.  





Im Allgemeinen werden verschiedene Zeitfenster für die Bestimmung der Sedimentations-
raten genutzt. Sedimentfallen erfassen häufig nur einen Bezugszeitraum von Tagen, 
Wochen oder Monaten, häufig erfolgen die Angaben des sedimentierten Materials in g d-1. 
Dabei werden bestimmte Abbauprozesse nicht bzw. nur teilweise dargestellt, zum Teil ist die 
Vergleichbarkeit unterschiedlicher Sedimentfallen nicht gegeben (Hakanson und Jansson 
(1983)).  
Die Untersuchung von Sedimentkernen stellt eine Alternative zur Bestimmung der 
Sedimentationsraten mittels Sedimentfallen dar. Nipokow benutzte zur Ermittlung des Alters 
unterschiedliche Verfärbungen (in Ruttner (1952)). Er konnte anhand eines Sedimentprofils 
zeigen, dass sich innerhalb von ca. 12 Jahren (1907 - 1919) eine Sedimentationsschicht von 
ca. 80 mm gebildet hatte. Mit zunehmendem Alter verringert sich scheinbar die Mächtigkeit 
der jährlich abgelagerten Sedimentschichten, was sich auf Abbauprozesse zurückführen 
lässt. In Flachseen ist diese Methode aufgrund möglicher Bioturbation und Aufwirbelungen 
nicht zur Bestimmung von Sedimentationsraten geeignet. 
Kern und Steinberg (1991) untersuchten die Schwermetallanreicherungen im Sediment des 
großen Arbersees (Bayerischer Wald). Für den Zeitraum von 1963 - 1987 ist eine Sediment-
mächtigkeit von ungefähr 80 mm feststellbar, die Sedimentmächtigkeit von 1910 - 1963 
beträgt ebenfalls ca. 80 mm, aus dem Zeitraum von 1850 - 1910 blieb nur eine Mächtigkeit 
von etwa 60 mm erhalten. Die Altersdatierung von Langkernen mittels Pollenanalyse zeigt 
bei 4,23 m unter Sedimentoberkante ein wahrscheinliches Alter von ca. 10.000 Jahren. 
Radiochemische Altersuntersuchungen nutzen häufig Pb-210, C-14 und Cs-137 (Iriweck und 
Danielopol (1985), Pfitzer et al. (2004)).  
Cs-137 (Halbwertszeit 30,2 a) ist ein Radionuklid, welches durch oberirdische Atomtests und 
in großem Umfang durch den Reaktorunfall von Tschernobyl im Jahre 1986 freigesetzt 
wurde. Aufgrund seiner Eigenschaften wird es als Erosionstracer im Boden und für 
Sedimentuntersuchungen empfohlen und angewendet (Feger (1986) Matschullat et al. 
(1987), Bai et al. (1997), Kern und Westrich (1999)). 
Müller et al. 2000 untersuchten die chemische Zusammensetzung der Sedimente in der 
Talsperre Malter (Sachsen). Zur Altersdatierung wurde Cs-137 verwendet (Abbildung 1-4). 
Innerhalb von acht Jahren bildete sich eine Sedimentschicht von ca. 200 mm.  
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Abbildung 1-4 Altersdatierung mittels Cs-137 an einem Sedimentkern aus der Talsperre Malter 
(Entnahme des Sedimentkerns 1994, Müller et al. (2000)) 
Für die Altersdatierung anhand der Cs-137-Verteilung ist bei einem kleinen Einzugsgebiet 
Voraussetzung, dass es 1986 zu einem Eintrag (Abregnen) von Cs-137 gekommen war. 
Die Verteilung von Cs-137 wird für südsächsische Böden von Borsdorf et al. (1995) 
dargestellt. Insbesondere betroffen waren das Vogtland um Bergen (Cs-137 > 150 mBq g-1) 
und das Gebiet des Eibenstocker Granits. Aufgrund der hohen spezifischen Aktivitäten im 
Zobes-Bergener Bergbaurevier (80 bis >150 mBq g-1) ist Cs-137 ein potentieller Tracer. 
Neben Cs-137 können auch andere Radionuklide, z.B. U-238 bzw. Ra-226 und Pb-210, als 
Tracer für die Altersbestimmung eingesetzt werden. Dafür muss ein Zutritt von Rn-222, aus 
dem Pb-210 entstehen kann, unbedingt vermieden werden. Grundlage für diese Art der 




1.3 Verteilung von Uran, Radium-226 und Arsen 
1.3.1 Uran 
Uran kommt in der Natur als Isotopengemisch von drei Radionukliden vor: U-238 (99,275%), 
Uran-235 (0,720%) und U-234 (0,005%). Für die Nutzung der Kernenergie ist Uran-235 
bedeutender als U-238. U-238 (Halbwertszeit 4,5 109 a) und U-235 (Halbwertszeit 0,7 109 a) 
bilden zwei eigene Zerfallsreihen, an deren Ende jeweils ein stabiles Bleiisotop steht. Pb-206 
(Häufigkeit: 23,6%) ist das Endprodukt der U-238-Zerfallsreihe, Pb-207 (22,6%) ist der 
Endpunkt der U-235-Zerfallsreihe. Neben diesen Bleiisotopen entstehen vorher Thorium-, 
Radium- und Radonisotope. Rn-222, ein gasförmiges Isotop, hat eine Halbwertszeit von ca. 
3,8 Tagen und zerfällt wieder in feste Tochterisotope (Philipsborn (1998)).  
Der Zerfall führt häufig zur Änderung der Ordnungszahl bzw. des chemischen Elements. 
Uran, Thorium und Radium (Ra-226: Halbwertszeit 1600 a) unterscheiden sich geochemisch 





deutlich voneinander. Aus basischen Rückständen wird Uran ausgewaschen, während 
Thorium (Löslichkeitsprodukt von Thoriumhydroxid 10-42) nicht ausgewaschen werden kann. 
Auf diese Weise lassen sich geologische Prozesse über große Zeiträume hinweg verfolgen. 
Häufig werden dazu die Aktivitätsverhältnisse von U-238/U-234, U-238/Th-230, U-238/Ra-
226 und U-238/Pb-210 betrachtet (Brasser et al. (2002), Noseck et al. (2002), Suksi et al. 
(2002)).  
Die durchschnittlichen Urangehalte in Flusswasser werden mit 0,04 µg L-1 angegeben (Streit 
(1992)). Palmer und Edmond (1993) ermittelten in 250 Flüssen eine durchschnittliche 
Konzentration von 0,185 µg L-1. Im Meerwasser liegt sie mit 3,3 µg L-1 deutlich höher (Seim 
und Tischendorf (1990)). In Gesteinen ist Uran unterschiedlich verteilt. Nach Taylor 
(1964/1981 - Seim und Tischendorf (1990)) liegt der Clarke bei 2,7 µg g-1. Hohe 
Urankonzentrationen treten häufig in Graniten (Mittel 3 - 3,5 µg g-1; Rösler und Lange (1976)) 
und Tonschiefern 3,7 µg g-1 (Seim und Tischendorf (1990)) auf. Geringer sind die 
durchschnittlichen Gehalte in Sandsteinen mit 0,45 µg g-1 und Basalten mit 0,5 - 1 µg g-1 
(Rösler und Lange (1976)). 
Die Verteilung der Urangehalte in den Gesteinen ist u. a. von deren Alter und Bildungs-
bedingungen abhängig. In West- und Mitteleuropa sind die ökonomisch bedeutsamsten 
primären Uranlagerstätten der variskischen Provinz zuzuordnen (De Vivo et al. (1984)). In 
Deutschland befinden sich deshalb Lagerstätten im Erzgebirge und Vogtland und ziehen sich 
über Bayern (Fichtelgebirge) bis hin nach Baden-Württemberg (Schwarzwald) (Kirchheimer 
(1963), Bültemann (1979a), Bültemann (1979b), Kirchheimer (1979), Stettner (1979), Wismut 
(1999)).  
Sekundäre Lagerstätten bzw. Anreicherungen befinden sich in „Schuttgebieten“ und Deltas 
insbesondere des variskischen Gebirges. In diesen vererzten Gebieten weisen Oberflächen- 
und Grundwässer, Böden sowie Sedimente oft deutlich erhöhte geogene Gehalte an Uran 
und dessen Begleitelementen auf (Ballhorn und Wollenberg (1979), De Vivo et al. (1984), 
Noseck (2000)). Für die Untersuchungen zur Festlegung von Uran sind die Bindungsformen 
(bzw. deren Abschätzung) besonders wichtig. Zur Abschätzung werden häufig sequentielle 
Extraktionen eingesetzt. Die zahlreichen Methoden z.B. nach Tessier oder Schulz führen 
nicht zu vergleichbaren Resultaten, obwohl die gleichen Fraktionen postuliert werden 
(Blanco et al. (2004)). 
Unterschiedlichste physikalische, chemische und biologische Prozesse können eine 
Anreicherung von Uran zur Folge haben. Besondere Bedeutung kommt den Prozessen 
Sorption und Ionenaustausch, Reduktion sowie Mitfällung und Fällung zu. Häufig sind diese 
Prozesse auch miteinander verbunden. 
Sorptionsprozesse wurden an den verschiedensten Stoffen untersucht. Die Arbeiten zu 
diesem Themenfeld lassen sich in Untersuchungen mit Einzelstoffen/Mineralen - wie z.B. 
Montmorillonit und Kaolin (Sylwester et al. (2000)), Hämatit, Goethit, Ferrihydrit (Jeanjean et 
al. (1995), Reich et al. (1998), Bargar et al. (2000)), Quarz und Orthosilikate (Reich et al. 
(1998), Gabriel und Charlet (1999)), Apatite, Phosphorite, Zeolite (El-Noor (1980), Fuller et 
al. (2003), Aytas et al. (2004)) - und Stoffgemischen (Sedimente, Böden, Gesteine: 





Aksoyoglu (1989), Meier et al. (1994), Kaplan et al. (1998), Kaplan und Serkitz (2001), Baik 
et al. (2003)) gliedern. 
Die Ergebnisse dieser Arbeiten zeigen eine sehr starke Abhängigkeit der Sorptionsprozesse 
von den pH-Werten, was sowohl mit den vielfältigen Urankomplexen als auch mit der 
Oberflächenladung zusammenhängen kann. Die Untersuchungen von Barnett et al. (2000) 
ergaben für verschiedene Sedimente mit pH-Werten oberhalb 8,5 keine nennenswerte 
Sorption von Uran. Das Maximum lag ca. bei pH-Wert 7. Aytas et al. (2004) fanden bei 
Untersuchungen an Zeoliten ein Sorptionsmaximum bei pH-Wert 8, während bei pH-Wert 9 
kaum noch nennenswerte Sorption nachweisbar war. Ähnliche Ergebnisse geringer 
Adsorptionsfähigkeiten wurden schon früher durch Obbretenov und Zhekova (1972) 
beschrieben. 
Direkte Vergleiche zwischen den Arbeiten hinsichtlich der Sorptionskapazität sind aufgrund 
der vielfältigen Uranchemie schwierig. Nach Dybek (1962) und Wedepohl (1969) zeigt sich 
eine Zunahme der Adsorptionsfähigkeit von Kaolinit über Chlorit und Illit bis hin zum 
Montmorillonit. Sylwester et al. (2000) wiesen bei pH-Wert ~6,5 für Montmorillonit eine 
höhere Adsorptionskapazität als für amorphes SiO2 bzw. γ-Al2O3 nach, obwohl der 
Montmorillonit und das γ-Al2O3 vergleichbare Oberflächen (97 m2 g-1 bzw. 87 m2 g-1) hatten. 
Neben Tonen und amorphem SiO2 verfügen Eisenhydroxide über hohe 
Adsorptionskapazitäten (Dybek (1962), Waite et al. (1994), Morrison et al. (1995) Krawczyk-
Bärsch et al. (2002) Walter et al. (2002)).  
Hohe bzw. deutlich höhere Adsorptionskapazitäten als für Silikate wurden für Torfe und 
Lignine beschrieben. Gu et al. (1998) fanden im Laborversuch Maximalgehalte von bis zu 
30% Uran im Torf (Trockenmasse). Geringere Gehalte in der Größenordnung von ca. 3 –
 10% wurden für Torfe und Lignine im Laborversuch u. a. von Dybek (1962) und von Borstel 
(1984) beschrieben. Noseck (2000) zeigt für natürliche Moore (und deren Torfe) eine deutlich 
geringere Uransorption. Urankonzentrationen von Torfen und Kohlen sind nachfolgend 
aufgeführt (Tabelle 1-1, Tabelle 1-2). 
Tabelle 1-1 Urankonzentrationen in natürlichen Torfen bzw. Proben aus Mooren, +: und mehr, die 
Spalte Autor bezieht sich auf Arbeiten anderer, die in der zitierten Quelle angeführt werden 
Substrat/ U- Gehalt Anmerkung/ Autor Quelle 
Einheit µg g-1 Lokalität   
Torf 400  Brobster/Schottland  Noseck (2000) 
Torf 750 +  Britisch Columbia / 
Canada 
Culbert & Leighton 
1988 
Tixier und Beckie 
(2001) 
Torf bis 2.000 Zephyr 
Marsh USA 
 Otton et al. (1989) 
Moor bis 2.270 Carson Range Area 
USA 
 Otton et al. (1989) 
Sumpf max. 350 Dreisessel (Bayern)  Stier (1981) 
 





Die Aschen von Torfen können extrem hohe Urangehalte aufweisen (0,5 - ca. 30 % U; 
Wilson 1984). Ähnlich wie Torfe weisen auch Kohlen z. T. hohe bis sehr hohe Urangehalte 
auf (Tabelle 1-2). 
Tabelle 1-2 U-Konzentrationen in natürlichen Kohlen 
Substrat U- Gehalt Lokalität Autor Quelle 
 µg g-1    
Braunkohle bis 100  Ungarn Földavari 1952 
Szalay 1954 
Dybek (1962) 
Braunkohle 300 - 400 






Braunkohle 10 - 6.200  New Mexiko Bachman & Read 1952 Dybek (1962) 
Braunkohle bis 1.000  Idaho, Utah, 
Nevada 
Vine 1956 Dybek (1962) 
Braunkohle 100 - 1.000 Kansk-Achinsk 
(West Sibirien) 
 Gavshin und 
Miroshnichenko 
(2000) 
Kohle 6.000 Cave Hills 
Dakota  
Gill 1954 Maucher (1962) 
 
Die Uranakkumulation in Torfen, Ligninen und Braunkohlen ist schwer zu erfassen, da neben 
Sorptionsprozessen auch Reduktionsprozesse und/oder Fällungen ablaufen können und sich 
diese Stoffe (Oberflächen) verändern (von Borstel (1984), Jenk et al. (2003)). Weiterhin 
könnten die Urankonzentrationen in Kohlen auf Filtrationseigenschaften zurückgeführt 
werden, wenn das Uran an partikulären Substanzen gebunden war, die sich an den 
ehemaligen Oberflächen der jetzigen Torfe und Kohlen abgelagert haben. Von von Borstel 
(1984) weist bei der Untersuchung uranreicher Stein- und Braunkohlen auf die hohe 
Anreicherung durch Huminsäuren hin. Huminsäuren könnten zwar zur Anreicherung von 
Uran an organisches Material geführt haben, aber Uranfulvate bzw. –humate ließen sich in 
diesen Kohlen nicht nachweisen. Die Uranfestlegung wurde durch Reduktion erreicht (von 
Borstel (1984)). Entscheidend für die Festlegung durch Reduktionsprozesse ist, dass sich 
die beiden häufigsten Oxidationsstufen U(IV) und U(VI) hinsichtlich ihrer Löslichkeit stark 
unterscheiden. Grob vereinfacht sind die vierwertigen Uranverbindungen weniger 
mobilisierbar als die sechswertigen (Streit (1992)). In Gmelins (1984) werden für Uran 
folgende Potentiale angegeben:  
 
Redoxpotentialdifferenz (absolut): 
U(0)/U(III) -1800 mV  
U(III)/U(IV)  +620 mV  
U(IV)/U(VI)  +344 mV 
 





Normalelektrodenpotentiale des Urans: 
U(IV) + 2H2O  = UO2 2+ + 4 H+ + 2e- +310 mV       (1) 
UO2 2+ + 2 e-   = UO2   +  52 mV      (2) 
 
Auf Grund der günstigen thermodynamischen Verhältnisse können zahlreiche Verbindungen 
die Reduktion von U(VI) bewirken. Ein vereinfachtes Speziierungsdiagramm ist nachfolgend 



















System U-C-O-H 25°C, 1 bar
[UO2 3 2(CO ) ]2-





















Abbildung 1-5 pH-Eh-Diagramm für das System U-C-O-H und ausgewählter Fe-Spezies bei 25°C, 
Brookins (1988) 
Eisenphasen wurden als Reduktionsmittel für Uran ausführlich untersucht und in 
Kleinversuchen erfolgreich angewandt. Das Spektrum reicht von Untersuchungen an „green 
rust“ bis hin zu Fe(0)-Materialien (Gu et al. (1998), Noubactep et al. (2002), Jenk et al. 
(2003), Noubactep et al. (2003), O’Loughlin et al. (2003), Noubactep et al. (2005)). 
Organische Verbindungen können auf unterschiedliche Weise zur Reduktion von 
Uran(VI)verbindungen beitragen. Dabei sind die Redoxsysteme Lactat/Pyruvat, 
Malat/Oxalatacetat und Succinat/Fumarat mit sehr geringen Normalpotentialen bekannt 
(< 0 mV). Als Beispiele für die Reaktionen mit organischen Verbindungen werden die 
Gleichungen (3) und (4) angegeben:  
 
2[UO2(CO3)3]4- + CH2O + 2H++ H2O = 2UO2(s) + 6HCO3-+ CO2(g)  Duff et al. (1997)  (3) 
12[UO2(CO3)3]4- + HS- + 47H++ = 4U3O8(s) + SO42-+ 24H2O + 36CO2(g) Duff et al. (1997)  (4) 
 
Diese Reaktionen können auch durch Mikroorganismen verursacht werden. Ebenso wie 
Geobacter metallireducens können Desulfovibrio desulfuricans, Shewanella putrefaciens und 





Clostridium spec. Uran(VI)verbindungen reduzieren und fällen (Lovley et al. (1991), Lovley 
und Phillips (1992b), Francis et al. (1994), Tucker et al. (1996), Payne et al. (2004), 
Behrends und Van Cappellen (2005)). 
Nach Lovley und Phillips (1992a) benötigt Desulfovibrio desulfuricans bei vergleichsweise 
sauren Milieubedingungen Acetat oder Wasserstoff als Substrat. Ferner werden auch 
Prozesse mit Pseudomonas fluorescens (Bencheikh-Latami et al. (2003)) und Prozesse wie 
die mikrobielle Reduktion in Anwesenheit von Pyrolusit beschrieben (Liu et al. (2002)). 
Mitfällungs- und Fällungsprozesse sind für die Gewinnung und den Nachweis von Uran 
lange Zeit sehr wichtig gewesen. Mizuike (1983) beschreibt typische Mitfällungsstoffe wie 
Fe(OH)3, Al(OH)3, CaF2, AlPO4, LaF3, TiO2*H2O, die zur Anreicherung für die Spurenanalyse 
verwendet werden können. Fällungsprozesse sind ebenfalls sehr zahlreich und können u. a. 
indirekt über die Mineralbildungen beschrieben werden. Uran kann unter Umständen in Form 
von Karbonat-, Phosphat-, Sulfat-, Hydroxid-, Molybdat-, Vanadat-, Selenat-, Arsenat- und 
Telluratkomplexen bei Überschreitung des Löslichkeitsproduktes ausfallen. Inwiefern es zu 
einem Ausfallen des Urans kommt, hängt u. a. von der Speziierung ab. Sie kann durch die 
Stabilitätskonstanten bzw. den logK beschrieben werden. Auf Grundlage der 
Stabilitätskonstanten bzw. logK arbeiten zahlreiche geochemische Modelle, die sich in der 
Regel durch Berechungen der Aktivitätskoeffizienten (z.B. Gleichungen durch Debye-Hückel, 
Pitzer etc.) und die verwendeten Datenbanken unterscheiden. Als Folge werden für 
Probleme mit hohen Ionenstärken bevorzugt Modelle mit Pitzer-Gleichungen angewandt. 
Dagegen sind für Modellierungen im Oberflächenwasser erweiterte Debye-Hückel-
Gleichungen ausreichend, wie z.B. bei MINTEQ oder PHREEQC. Die in der vorliegenden 
Arbeit genutzten Daten stammen aus der Datenbank Llnl.dat (Merkel und Planer-Friedrich 
(2002)). Modifikationen dieser Daten wurden nach Noseck 2000 sowie Savenko 2001 
durchgeführt. Als wichtige Reaktion im neutralen bis basischen Bereich wurde die 
nachfolgende Gleichung 5 ergänzt (Bildung eines elektrisch-neutralen 
Kalziumuranyltricarbonatokomplexes - Kalmykov und Choppin (2000), Amme (2002), Zheng 
et al. (2003) Schmeide et al. (2004)- mit logK=30,45). 
 
2Ca2++ UO2 2++ 3CO3 2-= Ca2UO2(CO3)3       (5) 
 
Die Ausführungen zeigen deutlich, dass in Lockersedimenten von Flüssen häufig hohe 
Urankonzentrationen auftreten können. Diese sind häufig auf Sorptionsprozesse vor allem 
an Eisenhydroxiden und Tonmineralen zurückzuführen. Auf Grund der Lage der 
isoelektrischen Punkte sind hohe Sorptionskapazitäten bei einem pH-Wert ≥9 
unwahrscheinlich. Hohe Sorptionskapazitäten an organischen Sedimenten (Torf, Lignin, 
Kohle) konnte nachgewiesen werden. Diese Effekte werden durch Reduktionsprozesse 
überlagert. U(IV) fällt in der Regel leichter aus als U(VI). Reduktionsprozesse können u. a. 
durch Bakterien hervorgerufen bzw. induziert werden. Auch können andere 
Mitfällungsreaktionen - z.B. mit Fe - zur Uranfixierung beitragen. Für die Festlegung und 
Lösung im Sediment spielt die Speziierung eine entscheidende Rolle, dabei sind Karbonat- 
und Kalziumionen bzw. die entsprechenden Komplexe von besonderer Bedeutung. 





Trotz des umfangreichen Wissens bestehen Kenntnisdefizite bei den Prozessen, die zur 
Einlagerung des Urans in das Sediment führen. 
 
1.3.2 Radium-226 
Von Radium sind 25 Radionuklide bekannt. Diese entstehen aus den Zerfallsreihen von U-
238 (Ra-226; Halbwertszeit 1600 a), U-235 (Ra-223; Halbwertszeit 11,4 d) und Th-232 (Ra-
228; Halbwertszeit 5,8 a). Wahrscheinlich entstand aus der ausgestorbenen Pu-241 
Zerfallsreihe Ra-225 (Philipsborn (1998)).  
In Wässern liegt der Radiumgehalt bei einer Größenordnung von 10-9 - 10-4 µg L-1 (Kemski et 
al. 1996). Rühle (1996) gibt für Deutschland für Ra-226 eine mittlere Aktivitätskonzentration 
von 4 mBq L-1 an. Der Median liegt bei 4,4 mBq L-1. Im Erzgebirge wurden die höchsten 
Aktivitätskonzentrationen mit 180 bzw. 250 mBq L-1 ermittelt. Für Mineralwässer wird ein 
Median von 25 mBq L-1 angegeben. In BMU (1996) wird für Oberflächenwasser eine 
Aktivitätskonzentration von Ra-226 von < 2 – 30 mBq L-1, für Grund- und Quellwasser von 
< 4 – 400 mBq L-1 und für Meerwasser von 1 - 10 mBq L-1 aufgelistet. 
In Gesteinen ist Radium unterschiedlich verteilt. Das BMU (1996) gibt für Granite und 
Tuff/Bims die höchsten Ra-226 Aktivitätskonzentrationen an (Mittelwert: 100 mBq g-1). 
Basalte zeigen nur geringe Aktivitätskonzentrationen 26 mBq g-1. Frucht-/Phycodenschiefer 
zeigen mit durchschnittlich 38 mBq g-1 höhere Aktivitätskonzentrationen.  
PHS und EPA (1990) zitieren Arbeiten von Myrick et al. (1981), nach dem der Mittelwert von 
Ra-226 in Böden 41 mBq g-1 beträgt. In Böden des Erzgebirges im Raum Aue liegen die 
Aktivitätskonzentrationen im Bereich von 27 - 80 mBq g-1 (Rotsche und Dienemann (1999)).  
Aufgrund ihrer chemischen Ähnlichkeit zu Barium bestimmen häufig die Sulfat- und 
Karbonatgehalte die Löslichkeit. Barytkristalle (BaSO4) können hohe Ra-
Aktivitätskonzentrationen aufweisen. Ulrych et al. (2007) geben für Teplitzer Baryt Ra-226-
Aktivitätskonzentrationen bis zu 7,8 Bq g-1 und für eine Probe von Karlovy Vary 3,14 Bq g-1 
an. 
Radium sorbiert gut an Eisenhydroxiden und Manganverbindungen (Benes (1990), Bassot et 
al. (2000)) und fällt auch mit ihnen aus (Bassot et al. (2005)). Des Weiteren kann Radium 
durch Ionenaustauschvorgänge an organischem Material sowie Tonmineralen und Glimmer 
gebunden werden (Ames et al. (1983), Kemski et al. (1996)). Die Festlegung von Radium ist 
relativ schwierig, da es unter reduzierenden Verhältnissen remobilisierbar ist (Pluta und 
Trembaczowski (2001)). Landa et al. (1986) verweisen auf die Möglichkeit, dass 
sulfatreduzierende Bakterien BaRaSO4-Präzipitate als Sulfatquelle nutzen können. 
 
1.3.3 Arsen 
Arsen kommt in der Natur als Einzelelementisotop vor (Masse 75). Im Meerwasser beträgt 
die mittlere Konzentration etwa 2 - 4 µg L-1. Flusswässer weisen deutlich geringere 
Konzentrationen von ca. 0,5 - 2 µg L-1 auf. In ultrabasischen Gesteinen werden mit ca. 
0,7 µg g-1 geringere Gehalte als in granitischen Gesteinen mit ca. 3,0 µg g-1 beobachtet 
(Matschullat (2000)). In lufttrockenen Böden liegen die Gesamtgehalte in der Regel zwischen 





0,1 – 20 µg g-1 (Rösler und Lange (1976), Seim und Tischendorf (1990)). Matschullat (2000) 
gibt für die Pedosphere durchschnittliche Gehalte von 5 - 7,5 µg g-1 an. Höhere Gehalte sind 
in Marschen nachgewiesen worden (Hindel und Fleige (1991)). 
Die typischen Konzentrationen in Sedimentgesteinen liegen bei 5 - 10 µg g-1; für Sedimente 
betragen die Konzentrationen 6 - 100 µg g-1 (im Median 68 µg g-1). Kontaminierte Sedimente 
weisen häufig Gehalte über 1.000 µg g-1 auf (Deschamps et al. (2002), Wang und Mulligan 
(2006)). Mandal und Suzuki (2002) geben für Flusssedimente einen Bereich von 0,005- 
4 mg g-1  (Arsen-Anomalie) an. Braunkohle enthält im Median ca. 7,41 µg g-1 Arsen (Median, 
Yudovich und Ketris (2005)). 
Ähnlich wie bei Uran gibt es geochemische Provinzen, in denen die Gesteine sich durch 
erhöhte Arsengehalte auszeichnen (Mattusch et al. (2000), Matschullat und Rodrigues Filho 
(2001), Deschamps et al. (2002)). In Mitteleuropa treten ebenfalls wie bei Uran zahlreiche 
Arsenvererzungen in Verbindung mit der variskischen Gebirgsbildung auf. 
Die Verteilung der anorganischen Arsenspezies sind exemplarisch in Abbildung 1-6 und 
Abbildung 1-7 wiedergegeben. Es ist zu erkennen, dass As(V) im oxischen Milieu dominiert. 
Auch As(III)-Verbindungen treten im oxischen Bereich auf, allerdings nur bei geringen pH-
Werten. 
 
Abbildung 1-6 pH-Eh-Diagramm für das System As-S-O-H bei 25°C; As: 10-6M ; S: 10-3M, Brookins 
(1988) 
Eisenhydroxide weisen hohe Sorptionskapazitäten auf (Deschamps et al. (2003), Dixit und 
Hering (2003), Rau et al. (2003)). Sie werden daher in der Trinkwasseraufbereitung 





arsenreicher Wässer eingesetzt (Karschunke (2005)). Bei dem Produkt Bayeroxide E33 
handelt es sich um nadelförmige Nanopartikel aus α-FeOOH, an dem Phosphat, 
Antimonverbindungen und Vanadate um die Sorptionsplätze des Arsenates konkurrieren. 
Die Kapazität betrug bei mittleren Arsen-Grundwasserkonzentrationen 40.000 
Austauschvolumina eines kompletten Säulenbettes (Schlegel et al. (2005)).  
Driehaus (1994), Driehaus (2003), Driehaus (2005) zeigt, dass neben der direkten 
Konkurrenz zwischen Vanadaten, Phosphaten, Selenaten und Arsenaten um die 
Sorptionsplätze an Eisenhydroxiden die Konkurrenz durch organische Substanzen häufig auf 
einer unspezifischen Belegung der Oberflächen beruht.  
Die Mobilisierung von Arsen durch natürliche organische Substanz wird durch Grafe et al. 
(2001) und Bauer (2003) bestätigt. Tommaseo (2002) weist mit EXAFS-Untersuchungen am 
Beispiel Arsenat sowohl zweizählige mono- als auch binukleare Oberflächen-
komplexierungen nach und zeigt somit, dass die Ausbildung der einzelnen Kristallflächen 
entscheidend ist, da nicht alle Sorptionsplätze für Arsenate auch für Silikate geeignet sind. 
Neben Eisenhydroxiden kann eine Arsensorption an Aluminiumoxiden (Brown et al. (1999)) 
und an Manganhydroxiden erfolgen (Driehaus (1994)). Arsenate können auch an Fe-
Sulfidoberflächen adsorbiert werden (Davis (1984)). 
Bei sehr niedrigem Redoxpotential (< -200 mV) bilden sich in Gegenwart von Schwefel bzw. 
Schwefelwasserstoff Auripigment (As2S3), Arsenopyrit (FeAsS) und weitere Sulfide (Wilkin et 
al. (2003), Zhu et al. (2003) - Abbildung 1-7). 
 
 
Abbildung 1-7 Abbildung 2-6 Eh-pH-Diagramm für das System H-As-S-O bei 25 °C und 101,3 kPa 
(Wang und Mulligan (2006)) 
 
Sehr niedrige Redoxpotentiale herrschen bei der Kohleentstehung und können die 
Arsenfixierung begünstigen. Nach Yudovich und Ketris (2005) liegen in türkischen Kohlen die 
Arsengehalte zwischen 9 - 3854 µg g-1. Die hohen Arsengehalte von > 833 µg g-1 werden 
von Yudovich and Ketris auf die Sorptionseigenschaften der organischen Substanz und auf 
die Pyriteinlagerungen zurückgeführt. Englische und walisische Eisensulfide aus 





Kohlegruben weisen zwischen 19 – 193000 µg g-1 As auf (Yudovich und Ketris (2005)). 
Inwiefern sich die Pyrite während der Moorgenese oder erst später gebildet haben, ist nicht 
eindeutig geklärt. Nach Degens (1968) können Pyrite in Süßwasserkalken Arsengehalte um 
1.000 µg g-1  aufweisen. Auch eine Mitfällung von Arsen an Eisenhydroxiden wurde von 
Gmelins (1952), Mizuike (1983) sowie Kim und Davis (2003) beschrieben. 
 
 
1.4 Reinigung von Gruben- und Sickerwässern 
1.4.1 Uranbergbau und deren Hinterlassenschaften 
In der ersten Hälfte des 19. Jahrhunderts wurden in Europa (vorwiegend in Böhmen, 
Cornwall und Sachsen) Uranerze als beibrechende Mineralien gewonnen, allerdings nur in 
sehr geringen Umfang. Durch den verstärkten Bedarf an Uranverbindungen zum Färben von 
Glas und Keramik sowie durch die Gründung der k. k. Uranfabrik zu Joachimsthal wurde 
Uran in größerem Umfang als vorher abgebaut (Gewinnung von Uranerzen in Sachsen von 
1825-1874: 23 t Uranerz; 1875-1883 34 t und von 1884 – 1898: 53 t Uranerz; Kirchheimer 
(1963)). Gatzweiler (1996) schätzt, dass bis zum Anfang des letzten Jahrhunderts ca. 300 t 
Uran zu Farbpigmenten verarbeitet wurden. Die Entdeckung des Radiums und seine 
Isolierung aus Uranerzen führten zu einem kleinen Aufschwung der Uranförderung. Um 1 g 
Radium zu isolieren, wurden 3 t Uran bzw. 300 t Uranerz (bei 1% Urangehalt) benötigt. Die 
historische Radiumproduktion wird allerdings nur auf 1 – 2 kg geschätzt (Gatzweiler (1996)). 
Der industrielle großflächige Uranbergbau begann erst kurz nach dem 2. Weltkrieg, in 
dessen Folge zahlreiche Stolln, Schächte, Halden und Aufbereitungsrückstände entstanden. 
Zwischen 1945 und 1994 wurden ca. 1,88 Mio. t Uran in 46 Ländern gewonnen. Die 
Hauptproduzenten für diesen Zeitraum sind in Tabelle 1-3 aufgeführt.  
Tabelle 1-3 Geschätzte kumulative Uranförderung von 1945-1994 (Gatzweiler (1996)) 
Land Uranproduktion Uranproduktion 
 103 t U % 
U.S.A. 342 18,2 
Sowjetunion/Russland 338 18,0 
Kanada 274 14,4 
DDR (-1990) 220 11,7 
Südafrika 149 7,9 
CSSR 104 5,5 
China 79 4,5 
Frankreich 71 3,8 
Niger 63 3,4 
Australien 58 3,1 
Namibia 57 3,0 
 





Die Erzgehalte der großen Uranlagerstätten liegen etwa in einem Bereich von 0,035 %Uran 
(Rössing; Namibia) bis ca. 15 % Uran (Cigar Lake-Diskordanz-Typ; Kanada). Geringere 
förderfähige Gehalte werden auf Grund der derzeitigen Uranpreisentwicklung auch abgebaut 
(z.B. Elliot Lake; Kanada, Konglomerat-Typ), selbst wenn Uran nur ein Nebenprodukt ist 
(z.B. Goldförderung in Witwatersrand; Südafrika). 
Die Uranlagerstätten werden in verschiedenen Vererzungstypen zugeordnet – neben den 
drei schon erwähnten (Oberflächennaher Typ, Diskordanz-Typ und Konglomerat-Typ) sind 
auch der Sandstein-Typ (Niger; USA) und der Gang-Typ von Bedeutung. Beim Gang-Typ (in 
der Regel in räumlicher Beziehung zu Granitkörpern wie beispielsweise im Erzgebirge, 
Fichtelgebirge, Zentralmassiv (Frankreich), Prot Radium (Kanada), Schwarzwalder Mine 
(Colorado, USA)) werden die Gangminerale von Kalzit, Dolomit, Baryt und Fluorit begleitet. 
Häufig sind sie polymetallisch, z.B. mit Bismut, Kobalt, Nickel, Silber und Arsen 
(Schneiderhöhn (1949), Dybek (1962), Kirchheimer (1963), De Vivo et al. (1984), Gatzweiler 
(1996)). 
Im Vergleich zur Urangewinnung aus dem Diskordanz- und Konglomerat-Typ ist die 
Aufbereitung der Erze aus dem Gang-Typ mit extremen Umweltbelastungen verbunden, da 
die Urangehalte deutlich geringer sind und bei einer polymetallischen Vererzung Bismut, 
Kobalt, Nickel, Silber und Arsen freigesetzt werden können. Auf Grund der Geologie handelt 
es sich häufig um „viele kleine Gänge“ um einen Granitkörper, die wiederum zu zahlreichen 
Halden und Stolln führen. Auch Jahre nach Aufgabe des Bergbaus treten kontaminierte 
Wässer aus den Stolln und Halden aus, was besonders in dicht besiedelten Gebieten zu 
Problemen führt (Erzgebirge, Zentralmassiv). Auf Grund der toxischen Wirkung von Uran, 
Arsen und Radium wird versucht, diesen Austrag aus den Halden und Wässer zu verringern. 
Eine Schwierigkeit dabei ist, dass durch die Paragenese die austretenden Sickerwässer eher 
neutral sind und einen vergleichbar hohen Anteil an Karbonaten aufweisen, so dass das 
Uran als stabiler Karbonatkomplex im Wasser vorliegt. Weiterhin ist wegen der geringen 
Löslichkeit im neutralen – basischen Bereich die Möglichkeit der Fällung von 
Eisenhydroxiden, durch die Arsen mitgefällt werden könnte, eingeschränkt. 
 
1.4.2 Wasserreinigungsanlagen 
Juristische und ökonomische Rahmenbedingungen haben einen wesentlichen Einfluss auf 
die Errichtung von Wasserreinigungsanlagen. Die Nutzung des Verbesserungsgebotes wie 
in Großbritannien führt zur Etablierung zahlreicher kleiner Wasserreinigungsanlagen, gerade 
im Bereich ehemaliger Kohlegruben (Wolkersdorfer und Younger (2002)). Verglichen mit der 
Situation in Großbritannien, wird durch das deutsche Wasserrecht die Einführung passiver 
Wasserreinigungstechnologien erschwert.  
In verschiedenen Ländern gelten unterschiedliche Richtwerte für die Einleitung von Bergbau-









Tabelle 1-4 Richtwerte für die Einleitung von Bergbauwässern verschiedener Länder (OECD (2002)) 
Land Unat Ra-226 As 
 mg L-1 Bq L-1 mg L-1 
Tschechische Republik 0,1 0,3 0,1 
Frankreich 1,8 0,37 0,1 
BRD 0,2-0,5 0,2-0,4 0,1-0,3 
USA - 0,18 0,05 
 
Die Entfernung von Uran, Arsen und Ra-226 kann auf verschiedene Weise erfolgen. Bei 
Abwässern mit neutral-basischen pH-Werten liegt das Uran meist als Karbonatkomplex vor. 
Da dieser sehr stabil ist, muss er zerstört werden. In der Wasseraufbereitungsanlage von 
Lodeve (Frankreich) erfolgt als erster Schritt die Aufbasung auf pH-Werten von 12, da ab pH-
Werten von 10 die Karbonatkomplexe nicht stabil sind. Hohe Magnesiumkonzentrationen 
verzögern diesen Prozess, so dass höhere pH-Werte als 10 erreicht werden müssen. Zur 
Aufbasung kann Kalziumhydroxid eingesetzt werden. Anschließend erfolgt die Zugabe von 
Eisenchlorid (Mitfällung und Fällung), als nächster Schritt schließt sich eine Flockung 
(Polyacrylamid) und der Abzug des Schlammes an. Das verbleibende Wasser wird mit 
Schwefelsäure neutralisiert.  
Bei der Wismut GmbH (Deutschland) wird das Problem beim Uran durch die Zerstörung der 
Karbonatkomplexe u. a. durch die Zugabe von Säure und der anschließenden Entfernung 
von Kohlendioxid gelöst (Abbildung 1-8). 
 
 
Abbildung 1-8 Wasseraufbereitungsanlage von Ronneburg (Heinze et al. (2002)) 
Außer durch Fällung mit Kalkmilch kann Uran auch über Ionenaustauscher aus dem Wasser 
zurück gewonnen werden (z.B. Wasseraufbereitungsanlage Helmsdorf; OECD (2002)). 





Die Entfernung von Arsen erfolgt über die Fällung (z.B. FeAsO4) bzw. Mitfällung und 
gleichzeitige Sorption an Eisenhydroxiden (OECD (2002)). Bei der Trinkwassergewinnung 
aus arsenhaltigen Wässern wird die Sorption bevorzugt (Schlegel et al. (2005)).  
Radium kann über Fällung mittels Bariumsalzen entfernt werden (meist wird Bariumchlorid 
eingesetzt, welches als Bariumsulfat ausfällt und dabei wird Radium anstelle von Barium 
eingebaut). Technische Produkte mit einer Bariumkomponente werden in Form von Geosorb 
und Hedulat vertrieben und beispielsweise in Wasserreinigungsanlagen (z.B. Pöhla) als 
Sicherheitsfilter eingesetzt. 
Die Art der oben beschriebenen aktiven Wasserreinigung ist energetisch aufwändig und 
kostenintensiv, so dass nicht nur die Wismut GmbH nach preiswerten passiven Alternativen 
sucht. Dabei steht im Allgemeinen die Reduktion von sechswertigen Uran zu vierwertigen 
Uran im Vordergrund. Zwei mögliche Wege werden dazu technisch erprobt – der Einsatz von 
Bakterien (Sulfatreduktion) und die Anlage von „constructed wetlands“ (z.B. Schlema). 
Am Standort Pöhla wurden zeitlich versetzt zwei „constructed wetlands“ etabliert 
(Pilotanlage: Abbildung 1-9, Abbildung 1-10).  
 
Abbildung 1-9 Prozessschema der ersten Pilotanlage in Pöhla (Kiessig et al. (2004b)) 
Kern der Uranfixierung ist nach wie vor die Reduktion. Kalin et al. (2002)kommen zu dem 
Schluss, dass der dreijährige Pilotbetrieb zwar für Arsen und Radium als Erfolg gewertet 
werden kann, die Eliminierung von Uran jedoch ungenügend ist. Als Gründe werden der 
hohe pH-Wert (pH=8) und die hohen Hydrogenkarbonatkonzentrationen diskutiert. Infolge-
dessen wurde die neue Aufbereitung etabliert. 
In der neuen Anlage passiert das Wasser zuerst eine Belüfterkaskade; in den sich 
anschließenden Becken 1A und 1B erfolgt dann die Sedimentation der Eisenhydroxid-
schlämme.  
 






Abbildung 1-10 Anlage des neuen „constructed wetland“ in Pöhla Foto Wismut Umweltbericht 2004, 
verzerrt  (Wismut (2006)) 
Kiessig et al. (2004b) gehen von einer jährlichen Beräumung dieser Becken aus. Die 
Sedimentation wird durch Lamellenklärer beschleunigt. Im nächsten Prozessschritt 
durchströmt das Grubenwasser mit Helophyten bepflanzte Schwimmmatten. Anschließend 
erfolgt in den Becken 3A und 3B sowie 4A und 4B die Elimination von Radium und Arsen. 
Für die Radiumelimination werden Pflanzen der Familie Characeae eingesetzt. Zur 
Sicherheit befinden sich in den Becken 5A und 5B sowie 6A und 6B reaktive Materialien 
(Ferrosorp und Hedulat). Nach Wismut (2007) konnte 2006 mit dieser Anlage die 
Urankonzentration deutlich verringert werden.   
Neben Anlagen werden auch natürliche Gegebenheiten zur Wasserreinigung ausgenutzt. 
Ein „wetland“ besteht seit langem an der „Ranger Uranium Mine“ (Gebiet der Provinz Darwin 
in der feucht-tropischen Region Australiens). Dieses „wetland“ wurde 1989-90 etabliert und 
1995 modifiziert. Es umfasst eine Fläche von etwa 5,6 ha mit einem Volumenstrom von 
ca. 45.000 m³. Der effektive minimale Fließweg beträgt 1.240 m. Die Veränderung der 
Urankonzentration in Abhängigkeit von der Länge der Strecke ist nachfolgend 
wiedergegeben (Tabelle 1-5). Nach der Umgestaltung wird der Uranrückhalt für das Jahr 
1996 mit 78 % angegeben (im Vergleich zu 1995 mit 54 %) (OECD (2002)). 
Tabelle 1-5 Veränderung der Uran-Konzentration entlang des Fließweges 
Lokalität Fließweg U gelöst U partikulär 
 m µg L-1 µg L-1 
Einstrom 0 709 10,0 
Ausfluss Zelle 1 127 677 10,1 
Ausfluss Zelle 2 257 615 11,3 
Ausfluss Zelle 3 295 575 7,8 
Ausfluss Zelle 4 615 479 52,0 
Ausfluss Zelle 5 685 420 8,5 
Ausfluss Zelle 6 828 417 4,1 
Ausfluss Zelle 7 1.068 334 3,1 
Ausfluss Zelle 8 1.298 324 2,8 






Die Arbeitshypothesen können in vier Komplexe gegliedert werden:  
Wasser; Bestandesabfall; Sediment und Sedimentation.  
Im Komplex Wasser wird die Saisonalität der Uran- und Arsenkonzentrationen im Wasser 
eines flachen eutrophen Teiches, in dem es im Sommer bzw. Herbst zu deutlichen Eh-Wert-
Absenkungen kommt, geprüft. Uran und Arsen könnten dem Wasser durch Fällung 
(Reduktion) entzogen werden, woraus sich folgende Arbeitshypothesen ableiten: 
• Zugabe von Elektronenakzeptoren führt zur Rücklösung von Uran; 
• Zugabe von Nitrat führt zur Verringerung von Arsen im Freiwasser; 
• Die unterschiedlichen Spezies im Freiwasser spielen bei der Festlegung nur dann 
eine Rolle, wenn es an den Oberflächen nicht zu Verschiebungen in der chemischen 
Zusammensetzung als Folge von Lösungs- und Abbauprozessen kommt. 
 
Da der Bestandesabfall zum Transfer von Uran, Radium und Arsen aus Wasserphase in 
die Feststoffphase beitragen könnte, ergeben sich folgende Arbeitshypothesen: 
• Ein Transfer von Uran, Arsen und Radium-226 aus dem Wasserpfad zum Sediment 
erfolgt durch (allochthonen) Bestandesabfall. 
• Zwischen den Bestandesabfällen verschiedener Arten und Kompartimente bestehen 
Unterschiede. 
• Eisenhaltige Überzüge (Coatings) sind für die Fixierung von Arsen bedeutsam. Im 
Gegensatz dazu kann Uran nicht nur oberflächlich gebunden sein. 
• Es bestehen Differenzen bei der räumlichen Verteilung von Uran und Ra-226. 
• Bestandesabfälle können auch im sauren Milieu zur Uranfixierung beitragen. 
 
Im Komplex Sedimente stehen Hypothesen zur Höhe der Uran-, Arsen- und Radiumgehalte 
in jungen Feuchtgebietstrukturen im Vordergrund:  
• Im Zeitraum von einigen Jahren bzw. Jahrzehnten erfolgt ein Rückhalt von Arsen und 
Uran besonders in organischen Mudden. 
• Die Urangehalte in organischen Mudden können u. a. auf Prozesse zurückgeführt 
werden, die das Uran aus der gelösten Phase in das Sediment überführen und auf 
Einschwemmungen von Erzteilchen zurückzuführen sind. 
• Von der Sickerwasserstelle aus tritt eine unterschiedliche räumliche Verteilung der 
Arsen-, Radium- und Urangehalte auf. 
• Aus dem Wasserpfad entferntes Arsen und Radium ist leichter mobilisierbar als Uran. 
 
Der Komplex Sedimentation umfasst die Frage, in welcher Zeit welche Festlegung zu 
erreichen ist. Die Arbeitshypothesen lauten: 
• Die Sedimentationsraten in einem von schwer abbaubaren allochthonen 
Bestandesabfällen geprägten Teich sind höher als die in einem von leicht 
abbaubaren autochthonen Bestandesabfällen geprägten Teich. 





• Die Festlegungsrate von Uran in einem von schwer abbaubaren allochthonen 
Bestandesabfällen geprägten Teich ist höher als die in einem von leicht abbaubaren 
autochthonen Bestandesabfällen geprägten Teich. 
• Da Arsen eher an anhaftende leicht abwaschbare (eisenhaltige) Schwebstoffe bzw. 
Biofilme gebunden ist, welche durch geringfügige Veränderungen im Milieu aufgelöst 
werden können, gibt es nur geringe Unterschiede zwischen den Arsen-









2.1 Auswahl und Lage 
In verschiedenen Bundesländern sind Uranvererzungen nachgewiesen worden. Ein 
großflächiger Abbau erfolgte nur in Thüringen und Sachsen. Im Freistaat Sachsen begann 
der Uranabbau durch die SAG Wismut kurz nach dem Zweiten Weltkrieg. Kleinere 
Uranlagerstätten (Ganglagerstätten) waren schnell abgebaut und an den Halden bzw. 
Tailings (Aufbereitungsrückständen) bildeten sich z.B. in Schneckenstein, Lengenfeld, 
Johanngeorgenstadt und Neuensalz Feuchtgebiete. Zu Beginn der Untersuchungen waren 
Sanierungsarbeiten für Johanngeorgenstadt geplant, eine Ortsbegehung in Schneckenstein 
bot keine ausreichenden Möglichkeiten zur Klärung der Fragestellung. Für die vorliegende 
Arbeit wurden Feuchtgebiete an den Bergbauhinterlassenschaften in Neuensalz und 
Lengenfeld ausgewählt (Abbildung 2-1). Beide Kommunen gehören zum 
Vogtlandkreis/Sachsen.  
 
Abbildung 2-1 Uranvererzungen und Uranbergbau in Deutschland mit den Untersuchungsgebieten 
Neuensalz und Lengenfeld 
 
Beide Standorte zeichnen sich durch große Flächen im Abstrom der 
Uranbergbauhinterlassenschaften aus, so dass gegebenenfalls gewonnene Erkenntnisse in 
einer Art „constructed wetland“ zur Reinigung von Wässern getestet werden könnten, sofern 
























Bundesland mit Uranabbau > 80.000 t







Unweit der Untersuchungsgebiete Neuensalz und Lengenfeld liegt die Wetterstation 
Rodewisch/Vogtland. Im langjährigen Mittel (1963-1999) fielen 794,1 mm m-2 a-1 Nieder-
schläge. Die mittlere Verteilung der Niederschläge auf die einzelnen Monate ist in Abbildung 
































































Abbildung 2-2 Durchschnittliche Monatsniederschläge der Station Rodewisch (Vogtland), Jahre 1951-
2001, MD (1951-1989), DWD (1990-2001)  
Aus den Diagrammen werden relativ große Schwankungen hinsichtlich der Niederschlags-
mengen ersichtlich. Die jeweiligen Jahresniederschläge bewegen sich zwischen 550 
und 1100 mm m-2. Die höchsten monatlichen Niederschläge sind in der Vegetationsperiode, 
von Mai bis August, zu verzeichnen. Die Jahresdurchschnittstemperatur liegt für den Zeit-







Abbildung 2-3 Tagesmitteltemperaturen und Niederschläge für Mai bis Oktober 2002 an der Station 
Plauen DWD (2002) 
 
Im Vergleich zu den im August üblichen Niederschlägen fielen im August 2002 deutlich mehr 
Niederschläge, gebietsweise traten starke Hochwasserereignisse auf. 
 
2.2 Neuensalz  
Der Untersuchungsschwerpunkt lag in der Gemeinde Neuensalz (ca. 7 km östlich von 
Plauen/Vogtland). Die Geologie im Raum Neuensalz wird durch das Massiv des Bergener 
Granits bestimmt (Ausdehnung: 10  x 3 km). Beim Bergener Granit handelt es sich um einen 
mittel- bis grobkörnigen Zweiglimmergranit. Er ist schwach autometamorph. Um den Granit 
ist ein sehr deutlicher Kontakthof (Glimmerschiefer, glimmerreicher Fruchtschiefer, Fleck-, 
und Knotenschiefer) im Zusammenspiel mit ordovicischen Schiefern entstanden. Aufgrund 
der Mineralparagenesen konnten in einigen Gängen weiterhin hohe Anteile anderer Erz-
minerale angetroffen werden, z.B. Kobalt-Nickel-Arsenide mit gediegen Wismut, Kupfer-
Bleierze (Hauptmineral Kupferkies) und Silber-Arsen-Erze mit gediegen Silber (selten) 
(Weber (1992), Wismut (1999)).  
Etwa 100 m vom Untersuchungsgebiet Neuensalz entfernt befindet sich ein Uranberg-
bauschacht (Schacht 277, Anlage 3-1). Auf dem Gebiet, welches heute als Tailing 
bezeichnet wird, befanden sich Anfang der 60er Jahre zwei große Spitzkegelhalden. Eine 
kleine Halde liegt im ehemaligen Bachbett des Haarbachs/Forellenbachs, welcher am dafür 
hergerichteten Überhaun 4K2 (oberhalb/ östlich der Deponie Zobes) in das Grubengebäude 
tritt und (teilweise) am Fuß des Tailings wieder ausströmt. Kurzzeitig erfolgte die 
Grubenentwässerung über den Forellenbach (Wismut (1999)). Die Spitzkegelhalden wurden 




















Nichtwohnungsbauzwecke verwertet. 1977 wurde ein Absetzbecken unterhalb des 
Schachtes 277 in Betrieb genommen, in welches bei der Schottergewinnung anfallende, 
abschwemmbare Anteile des Haldenmaterials eingespült wurden. 1979 erfolgte eine 
Erweiterung. Mitte der 80er Jahre erfolgte die Einstellung der Aufbereitung. Mitte der 90er 
Jahre erfolgte die Anlage eines Dammgrabens, der das Überlaufen des Absatzbeckens 
(Tailingteich) gezielt ermöglichte.  
Dieses ehemalige Absetzbecken war in den Vegetationsperioden der Jahre 2001 bis 2006 
im Wesentlichen von Algen (u. a. Cladophora spec.) und Lemna spec. bedeckt. Es handelt 
sich um einen flachen Teich, in dem der autochthone Bestandesabfall dominiert. Die 
Nährstoffe des eutrophen Systems stammen sehr wahrscheinlich aus Klärschlämmen, die 
Anfang der 90er Jahre auf dem Tailinggebiet abgelagert wurden. Auf der Tailingfläche 
überwiegt Schilfröhricht (Phragmites australis). Im Nordosten-Osten sowie in der unmittel-
baren Nähe der Klärschlammablagerungen befinden sich Gürtel von Rohrkolbenbeständen 
(Typha latifolia). Die eigentlichen Klärschlammablagerungen waren in den Jahren 2001-2005 
häufig durch sehr dichte, hohe Brennesselbestände (Urtica urtica) gekennzeichnet. Der 
Tailingteich wird im Norden von Weide (Salix spec.) und Schilfröhricht begrenzt. Im Süden 
haben sich ausgedehnte Sumpfsimsenbestände (Heleocharis palustris) gebildet. Das Ufer 
des Tailingteiches war zu Beginn der Untersuchungen mit Weiden (Salix spec.) und 
kleineren Schilfvorkommen bewachsen - diese Schilfflächen nahmen in den letzten Jahren 
deutlich zu. Im Südosten der Tailingfläche bildet sich in der Regel im Spätherbst eine 
ausgedehnte Wasserfläche, die im Spätsommer auf ein Minimum schrumpft bzw. ganz 
austrocknet. Es dominieren Rohrkolben und verschiedene Algen. 
Reh- und Niederwild sowie Spuren von Schwarzwild konnten auf der Tailingfläche 
beobachtet werden.  Außerdem wurde ein schwimmendes Nagetier gesichtet (Bisam, August 
2005). Durch starke Niederschlagsereignisse (z.B. am 29./30. November 2002) erfolgten 
Ausspülungen des Grabens (ca. 2,5 m3, Dudel et al. (2005)). Infolge dieser Starkregen-
ereignisse und die möglicherweise beeinträchtigte Standsicherheit des Dammes wurde ein 
Umflutkanal (Gerinne) gebaut und 2003 angeschlossen (Wismut (1999), HGC (2003)). Die 
Abspülungen bzw. Auswaschungen traten besonders bis zum Anschluss des Umflutkanals 
auf.  
Unmittelbar am Dammfuß tritt eine Quelle mit ganzjähriger Schüttung auf. Roß (in Dudel et 
al. (2005)) gibt die Schüttung für den Zeitraum von Mai 2002 bis Mai 2004 mit 3 - 6 L s-1 an. 
Seit 2003 finden sich im Ablauf der Quelle Algen. Der Damm ist mit verschiedenen Gehölzen 
(z.B. Erlen, Eichen, Fichten) bewachsen. Neben der Quelle können besonders von Herbst 
bis Frühjahr weitere Wasseraustritte beobachtet werden. 
Entlang der Fließstrecke finden sich nur emerse Makrophyten (Glyceria fluitans agg., 
Equisetum fluviatile). Sie werden zum Teil von Erlen (Alnus spec.) und Weiden (Salix spec.) 
beschattet. Nach ca. 30 m treten emerse Makrophyten nur noch sporadisch auf. Der 
Uferbereich ist durch Gehölze stark beschattet. Kurz vor der Mündung in den Forellenteich 
bildet sich nach Brackhage (in Dudel et al. (2005)) eine Hochstadenflur insbesondere mit 
Waldsimse (Scirpus sylvaticus), Bachbunge (Veronica beccabunga) und Mädesüß 






Rohrglanzgras (Phalaris arundinacea) und Flutender Schwaden (Glyceria fluitans agg). Zum 
Forellenteich hin gehen diese Makrophyten in einen Rohrkolbenbestand (Typha latifolia) 
über. Der Forellenteich wird an allen anderen Ufern von Gehölzen (Erlen und Eichen) 
umsäumt. Im Westen des Forellenteiches befand sich in den Jahren 2002/03 ein 
ausgedehnter Igelkolben-Bestand (Sparganium erectum), der in den Jahren 2004 - 2006 
durch Wasserstern (Callitriche palustris) zurückgedrängt wurde (Brackhage (2006)).  
 
Bestandesabfall 
Der allochthone Eintrag in den Forellenteich besteht hauptsächlich aus Bestandesabfall der 
umstehenden Eichen (Quercus spec.) und Erlen (Alnus glutinosa). Den größten Anteil dieses 
Eintrages stellen Blätter dar. Im südlichen Randteil des Forellenteiches kommt es zur 
Herausbildung einer Laubmudde. Dort sind neben den dominierenden Eichenblattresten 
auch Reste von Erlenblättern, Fruchtständen, Zapfen und Zweigen zu finden (Anlagen 3-3 
und 3-4). Die Eichenblattreste zeichnen sich durch einen relativ guten Erhaltungszustand 
aus (mit deutlicher schwarzer Verfärbung), die Erlenblätter sind hingegen meist nur zwischen 
mehreren Eichenblättern gut erhalten. Während im Forellenteich keine anorganischen 
Überzüge am Bestandesabfall gefunden wurden, traten sie im Untersuchungszeitraum an 
der Quelle und am Nordostrand der ehemaligen Spitzkegelhalden in Neuensalz auf. 
Abbildung 2-4 vermittelt einen Eindruck des allochthonen Eintrags. 
 
Abbildung 2-4 Typischer Bestandesabfall im Untersuchungsgebiet Neuensalz 
Untergeordnet sind Nadeln der Gemeinen Fichte (Picea abies, im nordöstlichen Randteil des 
Forellenteiches), Erlenkätzchen (westlicher Randbereich des Forellenteiches und 
Forellenbach zwischen Forellenteich und Rabenbach), Birkenrinde (Forellenteich), 
Birkenblätter und -kätzchen (Nordostrand der ehemaligen Spitzkegelhalden) und Eicheln 
(nur im Abstrom des Forellenteichs und auch nur bis etwa Juni) zu finden. Vereinzelt treten 
daneben auch Pflanzenreste der Bodenvegetation auf (wie z.B. von Farnen). Im Frühjahr 
sind zahlreiche Pollenablagerungen (u. a. von Birken, Erlen, Fichten) auf der Seeoberfläche 
zu erkennen. Auf der Wasserfläche unmittelbar am Damm kommen verschiedene 
Bestandesabfälle von Weiden (Salix spec.) (Kätzchen, Blätter), Schilf (Phragmites australis) 








Die Ermittlung der geogenen Aktivitätskonzentration ist für den Nachweis eines möglichen 
Rückhaltes von U-238 und Ra-226 im Sediment entscheidend. Im Auftrag der Fa. HGC 
Freiberg wurde von der Fa. PRUY KG im Dezember 2002 die Bohrung HY 6/2002 am 
Forellenteich (Neuensalz) abgeteuft (Tabelle 2-1). 
Tabelle 2-1 Ansprache des Profils der HY 6/2002 (HGC (2003)) 




2,3-3,7 Schieferzersatz, stark bindig 
3,7-5,7 Griffelschiefer angewittert 
5,7-11,8 Griffelschiefer stark klüftig, limonitisch, frische Kluftbelege 6,3-
6,8; „Quarzbänder“ 7,5 und 11,5 
 
Der Abfluss des Forellenteiches schwankte vor dem Bau des Umflutkanals (Gerinne) 
erheblich (15 - 110 L s-1), danach zeigte er ein sehr ausgeglichenes Verhalten (10 - 20 L s-1) 
(Dudel et al. (2005)). Im Abstrom der Quelle und im sandig-kiesigen Bereich des 
Forellenbaches wurden zahlreiche Gammariden beobachtetet. Wie auf der Tailingfläche 
fanden sich auch hier Spuren von Schwarz- und Rehwild. 
In einer stark vereinfachten Skizze (Abbildung 2-5) ist die Lage der Probenahmepunkte im 
Gebiet Neuensalz zu erkennen (Entfernungen sind in Anlage 3-2 wiedergegeben). 
Sedimentkerne wurden vom Forellenteich, vom Hauptwehr und auf dem Gelände der 
Spitzkegelhalden (Tailing) entnommen. Bestandesabfallproben wurden aus dem 
Forellenteich, an den o.g. Stellen sowie an der Quelle, an der ersten großen Biegung 

















Abbildung 2-5 Schematische Darstellung des Untersuchungsgebietes Neuensalz 
Die Sedimentbeprobungen fanden in den beiden Teichen (Abbildung 2-6), am Hauptwehr 









Abbildung 2-6 Schematischer Überblick der Entnahmepunkte von Sedimentproben; 1: Forellenteich, 
2: Überschwemmungsgebiet (Hochstaudenflur), 3: Hauptwehr, 4: Baum1 nach Scholz (2003), 5: 
Tailingteich, 6: Unter den Weiden, 7: Einstrombereich zum Schilfgebiet, 8: Sickerwasseraustrittsstelle 
(Rohrkolben), 9: Sickerwasseraustrittsstelle mit eisenhaltigen Wässern 
Für die nachfolgenden Betrachtungen bzw. in der Ergebnisdarstellung bilden die Proben von 
3 und 4 die Gruppe „Forellenbach“ und die Proben von 6 bis 8 die Gruppe „Tailingfläche“. 
Die meisten Kernproben wurden aus dem Forellenteich (Abbildung 2-7) entnommen, die 












Abbildung 2-7 Lage der Sedimentkernprobenahme im Forellenteich 
Die westlichen Probenahme von „Kern1_2002 bis Kern5_2002“ sowie die östlichen von 
„Kern 6_2002“ bis zu den Kernen aus dem Laubmuddebereich („E1“) bilden jeweils ein Profil 
(Anlage 3-8). Sedimentproben zur Bestimmung der spezifischen Aktivitäten wurden entlang 
eines Transsekts am Hauptwehr entnommen. Beprobt wurde die Tiefe von 0-20 cm. Am 
Hauptwehr wurde senkrecht zur Strömungsrichtung im Abstand von 1 m die Probennahme 
der Sedimente vorgenommen (Abbildung 2-8). Daneben sind Sedimentkern- und 
Bestandesabfallproben am Hauptwehr und auf der ehemaligen Fläche der zwei 







Abbildung 2-8 Schematische Lage des Transsekts am Hauptwehr und die Lage der Kastenfalle (links), 
Lage der Sedimentkerne auf der Tailingfläche (Kreise) und des Standrohrversuches (Rechteck) 
Die ockerfarbenen Ausfällungen entstehen vor allem im Winterhalbjahr. Sie befinden sich 
entlang der Fließstrecke zwischen den Untersuchungspunkten Quelle und Forellenteich und 
Neben den Sedimenten wurden verschiedene Bestandesabfälle im Untersuchungsgebiet 
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Abbildung 2-9 Schematischer Überblick der Lage von Bestandesabfallproben; 1: Gerinne 
(Umflutkanal), 2: Forellenteich, 3: Hauptwehr, 4: Baum1 nach Scholz (2003), 5: Quelle  






Tabelle 2-2 Überblick über den zeitlichen Anfall von allochthonen Einträgen 2002/2003, die Grautöne 
zeigen den Eintrag in das Gewässer an (je dunkler, desto höher) 
Monat 1 2 3 4 5 6 7 8 9 10 11 12 
Eichenlaub             
Erlenlaub             
Birkenlaub             
Erlenkätzchen              
Eichenblüten              
Zweige             
Eicheln             




Das Untersuchungsgebiet Lengenfeld besteht aus zwei Teiluntersuchungsgebieten, eines 
befindet sich unmittelbar im Abstrombereich der IAA Lengenfeld (Tailing) und das andere am 
Ende der Nordhalde entlang der Südhalde. In Lengenfeld wurden nur Uranerze aufbereitet. 
Lengenfeld selbst verfügt nicht über Uranvorkommen bzw. -lagerstätten. Die Aufbereitungs-
schlämme wurden auf das Gelände der ehemaligen IAA eingespült, das Grobmaterial 
aufgehaldet. Die topographische Lage ist in Abbildung 2-10 dargestellt. 
 
Abbildung 2-10 Lage der Untersuchungsgebiete in Lengenfeld; (1) „Distelteich“ Abstrom IAA; (2) Nord-








Die Aufbereitungsanlage entstand Ende der 40er Jahre. In ihr wurden von 1947-1961 
erzgebirgische, vogtländische und thüringische Erze aufbereitet. 
In der Folge entstand die Industrielle Absetzanlage (Tailing) zwischen dem heutigen 
Gewerbegebiet der Stadt Lengenfeld und Pechtelsgrün (entlang der B 169). 1954 brach der 
Damm der IAA und mehr als 100.000 m3 Aufbereitungsschlämme wurden freigesetzt.  
Am südlichen Damm der IAA Lengenfeld traten bis zur Sanierung 2003 kontaminierte 
Sickerwässer artesisch aus, die einen kleinen Teich speisten (ca. 250 m2). Das Wasser 
zeigte eine rostrote Färbung. Die Schüttung wird von Schöpe et al. (2002) mit 1 L s-1 
angegeben.  
Neben der IAA entstanden auch Halden. Der Haldenkomplex der Nord-Südhalde erstreckt 
sich in unmittelbarer Nähe einer Bahnlinie, ca. 500 m Luftlinie von dem kleinen 
Sickerwasserteich entfernt. Entlang des Entwässerungsgrabens der Südhalde wurden 
Sediment- und Bestandesabfallproben entnommen. Der Fließweg beträgt ca. 50 m und 
endet im Plohnbach. Die Abflussmenge liegt bei etwa 1 L s-1. Zeitweise - besonders in den 
Hochsommern der Jahre 2001, 2002 und 2003 - konnte ein Austrocknen des Grabens und 
eine Beräumung festgestellt werden. Der Graben wird im mittleren Teil von einem 25-
jährigen Fichtenreinbestand gesäumt (Fritzsche (2003)). Weiterhin treten vorwiegend im 
oberen Teil Aspe (Populus tremula), Schwarzerle (Alnus glutinosa), Salweide (Salix caprea) 
und Moorbirke (Betula pubescens) auf. 





3 Material und Methode 
3.1 Wasser 
3.1.1 Einfluss von Elektronenakzeptoren auf die Uran- und Arsenkonzentration im 
Freiwasser 
Zur Überprüfung der Hypothesen erfolgte die Anlage eines Freilandversuches auf der Fläche 
des Tailingteiches. Rohre wurden in das Sediment eingeschlagen. Im Tailingteich wurden 20 
PP-Rohre (d: 110 mm)  ins Sediment eingeführt. 5 Rohre dienten als Referenz (ohne 
Wasserpflanzen, ohne Nitratdüngung). In 5 Rohren (ohne Wasserpflanzen) wurde einmalig 
NaNO3 (p.A. Merck, Konzentrationserhöhung ca. 50mg L-1) dosiert. 5 weitere Rohre waren 
durch Einlage von PE-Tüten von unmittelbarem Sedimentkontakt befreit. In ihnen befanden 
sich Algen und Lemna spec.. Die nächsten 5 Rohre waren wie die Referenz ohne Pflanzen 
und Nitratdüngung, aber ihnen wurde 400 mL Quellwasser zugesetzt (Erhöhung 
Sulfatkonzentration um ca. 50mg L-1 sowie der Urankonzentration um 50 µg L-1 ). Der 
Freilandversuch begann am 16.08.2004, er dauerte 11 Tage; eine Probennahme erfolgte 
nach dem Start an Tag 1, 2, 4, 6, 8 und 11. An diesen Tagen erfolgten zusätzlich 
Wasserstandsmessungen, um das Wasservolumen zur Abschätzung der Festlegung zu 
ermitteln.  
 
3.1.2 Uranspeziierung und ihr Einfluss auf die Festlegung in Abhängigkeit vom Substrat 
Es wurden zwei unterschiedliche Substrate ausgewählt – Quarzsand und leicht zersetzbarer 
Bestandesabfall.  
 
Anorganisches Substrat (Quarzsand) 
Zur Untersuchung des Einflusses der Uranspeziierung wurden Säulenexperimente 
durchgeführt. Die Plexiglasröhren hatten einen Innendurchmesser von 5 cm. Mittels 
Schlauchpumpe (Minipuls 3; Fa. Gilson) erfolgte die Probenzufuhr. Diese Experimente 
wurden in einer Glove Box aufgebaut, um im Verlauf der Versuchszeit von ein bis zwei 
Tagen die Effekte mikrobieller Verunreinigung zu minimieren. Die Temperatur aller Versuche 
lag bei 25 °C. Als Substrat wurde Quarzsand aus Ottendorf-Okrilla verwendet. Dieser 
Quarzsand enthält ca. 80 ngU g-1 (Wartchow (2006)). Es wurden 8 repräsentative 
Mischproben mittels Rotationsteiler (Fa. Fritsch) hergestellt. Der Vorratsbehälter bestand aus 
PE. Die Uranlösungen (U: 5200 µg L-1, Uranacetat, Merck) wurden im ersten Versuch mit 
NaOH (p.a. Merck) und im zweiten Versuch mit Na2CO3 (p.a. Merck) auf den pH-Wert 8,1 
eingestellt. Weitere Parameter wie Porenvolumen und Masse sind in den Anlagen 3-9 und 3-
10 aufgeführt. Die vier Säulen wurden gleichzeitig durchströmt. Am Auslauf der Säulen 
befand sich ein Sieb (2 µm). Das zu untersuchende Wasser wurde in PE-Fläschchen 
aufgefangen und sofort angesäuert.  
 





Organisches Substrat (Bestandesabfall) 
Zur Untersuchung des Einflusses der Speziierung des Urans wurden Erlenblätter von jungen 
Erlen (Alnus glutinosa, 3 Jahre), die in einer uranfreien Sandkultur auf dem 
immissionsökologischen Prüffeld Tharandt herangezogen worden waren, verwendet. Die 
Probennahme erfolgte im Herbst, kurz vor dem Blätterfall. Ausgewählt wurden nur gelb-
braune Blätter, die durch leichte Bewegung abfielen.  
Im Vergleich zum anorganischen Substrat führte der Bestandesabfall zu Verstopfungen in 
einer Testsäule, so dass für die die Untersuchungen auf einen Schüttelansatz 
zurückgegriffen werden musste. 
Die Uranlösungen (U: 300 µg L-1, Uranacetat, Merck) wurden im ersten Versuch mit NaOH 
(p.a. Merck) und im zweiten Versuch mit Na2CO3 (p.a. Merck) auf den pH-Wert 8,1 
eingestellt. Je nach Versuchsansatz wurden - analog zu den Säulenexperimenten - 
Uranacetatlösungen mit und ohne Karbonatzusätze verwendet. Die Proben wurden nach 10 





Zusätzlich zur Entnahme von Bestandesabfall an der Oberfläche des Sediments wurden 
Bestandesabfallproben aus vorher exponierten Kastenfallen entnommen. Die Kastenfallen 
(75cmx25cmx10cm) waren im Forellenteich und am Hauptwehr exponiert. Die 
Expositionszeit betrug drei Monate (Juni, Juli und August 2003) im Forellenteich und sieben 
Tage am Hauptwehr. In ihnen sammelten sich vorwiegend Blätter von Erlen, aber nur wenige 
Eichenblätter.  
Unkontaminierte Erlenblätter (bezogen auf Uran und Radium-226) wurden 2005 in PE-
Pflanzkörben (25cmx25cmx7cm, vergleiche Anlagen 3-5 und 3-6) an der Quelle, an Baum 1 
(Bezeichnung nach Scholz (2003), 11 m nach der Quelle) und im Ausflussbereich des 
Forellenteiches im Zeitraum vom 5.12. – 21.12.2005 exponiert. Die Füllhöhe betrug 4 cm. 
In Lengenfeld im Sickerwassergraben setzte sich der Bestandesabfall vorwiegend aus 
Blättern und Blattresten von Eichen, Himbeeren und Gräsern zusammen. Zusätzlich waren 
geringe Mengen Fichtennadeln, Wurzeln und Zweige vorhanden. 
Mit ausgewählten Bestandesabfallproben (Erlenkätzchen, Erlenzapfen und Erlenblättern) 
wurden Schüttelversuche durchgeführt, um den Einfluss der Speziierung des Urans im 
Wassers und die Größenordnung der Uranfestlegung an Bestandesabfall zu überprüfen. 
Verwendet wurde der Horizontalschüttler GFL 3014 (Fa. Gesellschaft für Labortechnik mbH, 
Burgwedel) bei einer Frequenz von 40 min-1. Das Probenmaterial wurde ungetrocknet mit 
verschiedenen Wässern versetzt (in PE-Flaschen 1L Nalgene®). Die Frischmasse (FM) 
variierte zwischen 150-410mg. Gefiltertes Forellenteichwasser (500 mL, 12µm Infiltec GmbH 
Speyer) wurde für die Versuche mit Erlenzapfen und Erlenkätzchen verwendet. Durch die 
Filtration sollten mögliche Kontaminationen infolge eines im Freiland gegebenen 
Sedimentkontaktes ausgeschlossen werden und Mikroorganismen, die ebenfalls einen 





Einfluss haben könnten (Bakterien, Sporen etc.) vorhanden sind. Die Beprobung erfolgte 
nach 2 h, 24 h, 30 h und nach 168 h. Die Erlenkätzchen und -zapfen wurden im 
Untersuchungsgebiet Neuensalz nahe der Mündung des Forellenbaches in den Rabenbach 
im Spätwinter bzw. zeitigen Frühjahr gewonnen.  
Zur Untersuchung des Einflusses der Uranspeziierung wurden Erlenblätter von jungen Erlen 
(Alnus glutinosa, 3 Jahre), die in einer uranfreien Sandkultur auf dem immissions-
ökologischen Prüffeld Tharandt herangezogen worden waren, verwendet. Die Probennahme 
erfolgte im Herbst, kurz vor dem Blätterfall. Ausgewählt wurden nur gelb-braune Blätter, die 
durch leichte Bewegung abfielen. Die Uranlösungen (U: 300 µg L-1, Uranacetat, Merck) 
wurden im ersten Versuch mit NaOH (p.a. Merck) und im zweiten Versuch mit Na2CO3 (p.a. 
Merck) auf den pH-Wert 8,1 eingestellt. Je nach Versuchsansatz wurden analog zu den 
Säulenexperimenten (Abschnitt 3.3.2) - Uranacetatlösungen mit und ohne Karbonatzusätze 
verwendet. Die Proben wurden nach 10 min, 30 min, 60 min, 90 min und 120 min 
genommen. 
Zur Untersuchung des räumlichen Einflusses entlang der Fliessstrecke wurde wieder 
unkontaminierte Erlenblätter (bezogen auf Uran und Radium-226; Versuchskultur vom 
immissionsökologischen Prüffeld Tharandt, Alter 3 Jahre)eingesetzt. Es wurden 2005 in PE-
Pflanzkörben (25cmx25cmx7cm, vergleiche Anlagen 3-5 und 3-6) an der Quelle, an Baum1 
(Bezeichnung nach Scholz (2003), 11 m nach der Quelle), am Hauptwehr und im 
Ausflussbereich des Forellenteiches im Zeitraum vom 5.12. – 21.12.2005 exponiert. Die 
Füllhöhe betrug 4 cm.  
 
3.2.2 Probenaufbereitung des Bestandesabfalls  
Die Probenteilung von Bestandesabfällen konnte konsequent bei Eicheln und Zweigen 
durchgeführt werden. Die Eicheln wurden “entkernt” und halbiert; eine Hälfte der Schalen 
bildet den ungewaschenen Teil. Die andere Hälfte wurde mittels Bürste von anhaftenden 
makroskopischen Partikeln gereinigt. Einzelne Zweige wurden geteilt und anschließend 
gesäubert. Die Teilung der einzelnen Blätter konnte im Wesentlichen nur bei gut erhaltenen 
Resten bei Eichen durchgeführt werden.  
Die ungewaschenen Bestandesabfallproben aus Neuensalz wurden vorsichtig mit einer 
Pinzette aus den Fallen entnommen; anhaftende Schnecken, Flohkrebse und makro-
skopische Algen wurden entfernt.  
Die gewaschenen Bestandesabfallproben (Blattreste etc.) wurden nach der Entfernung 
anhaftender Schnecken, Flohkrebse und makroskopischer Algen durch 5-faches Abspritzen 
der Oberfläche mit destilliertem Wasser von sichtbar anlagerten Schwebstoffen bzw. 
Biofilmen gereinigt. 
Bei den Proben der Sickerwasserstrecke an der Nord-Südhalde Lengenfeld konnten die 
Bestandesabfallproben aus einem eisenreichen Sediment freigelegt werden (Abbildung 3-1).  
 






Abbildung 3-1 Bestandesabfallproben von der Sickerwasserstelle an der Nord-Südhalde Lengenfeld 
vor und nach der Präparation 
In einem weiteren Schritt wurden mittels Bürste makroskopisch eisenhaltige Überzüge 
entfernt. Die Bestandesabfallproben wurden nach der Aufbereitung bei 60°C im 
Trockenschrank (Fa. Heraeus) bis zur Gewichtskonstanz (in der Regel nach ca. 3 Tagen) 
getrocknet. Die Homogenisierung der gewaschenen Bestandesabfallproben erfolgte mittels 
Ultrazentrifugalmühle ZM1000 (Fa. Retsch) mit Titanmahlwerk. Bestandesabfälle mit 
Eisenüberzügen wurden nicht maschinell homogenisiert, sondern wenn möglich direkt 
aufgeschlossen.  Entsprechend der vorhandenen Masse wurden ungewaschene 
Bestandesabfallproben entweder im Achatmörser per Hand (m < 5 g) bzw. bei mehr 
Probenmaterial mit der Scheibenschwingmühle (Fa. Retsch) mittels Achatringen 
analysenfein aufgearbeitet. Bei sehr viel Probenmaterial (> 250 g) erfolgte die Aufbereitung 
mit einer Achatkugelmühle (Fa. Fritsch). Bei Verdacht auf hohe Aktivitätskonzentrationen an 
Ra-226 und U-238 (> 5 Bq g-1) erfolgte die Homogenisierung im Achatmörser, der sich in 
einer „Glove-Box“ befand.  
Alle Bestandesabfallproben wurden mit HNO3 (suprapur, Fa. Merck) und H2O2 (p.a., Fa. 
Baker) im Verhältnis 3 mL (HNO3) zu 2 mL (H2O2) bei einer Einwaage von ca. 200 mg in der 
Mikrowelle Mars 5 (Fa. C.E.M.) verascht (Anlage 3-11). Die Aufschlusslösung wurde in 
20 mL-Maßkolben überführt. Die Messverdünnung zur Analyse schwankte zwischen 1:4 bei 
den Blei-Isotopen und 1:100 bei Uran und Arsen 
 
3.3 Sedimente und anorganisches Substrat 
3.3.1 Gewinnung  
Oberflächennahe Proben (5 cm Tiefe) wurden aus dem Dammbereich ca. 3 m oberhalb der 
Quelle (östlich, nicht sickerwasserbeeinflusst) und sowie 3 m südlich der Quelle 
(sickerwasserbeeinflusst) entnommen. Die Sedimentkerne für die Elementanalyse wurden 
mit einem angeschliffenen PP-Rohr gewonnen (Innendurchmesser 5 cm; Schwerkraft-Corer 
in Anlehnung an den Kajak-Corer vgl. Lewandowski (2002)). Sedimentkerne für die 
Untersuchung mittels Gammaspektrometrie erforderten bei gleicher Tiefenauflösung mehr 
Material. Diese Kerne wurden mit PP-Rohren (Innendurchmesser: 8 cm) entnommen. 
Die visuelle Ansprache subhydrischer Humusschichten ist sehr subjektiv. Eine Möglichkeit 
zur chemischen Ansprache der organischen Ablagerungen besteht in der Betrachtung der 
Stickstoffgehalte. Nach BMELF (1997) liegen Stickstoffgehalte in Eichenblättern im Bereich 





von 21,3 – 29,3 µg g-1 (TM). Gessner (1991b) gibt für Erlenlaub einen Stickstoffgehalt von 
24 – 30 µg g-1 (TM) an. Durch den Abbau und die Auswaschung stieg nach 8 Wochen in dem 
(getrockneten) exponierten Laub die Stickstoffkonzentration auf über 40 µg g-1 (TM) an. 
Schleuß et al. (1993) zeigen, dass der Abbau im terrestrischen Waldstandort mit einer 
Aufkonzentrierung von Stickstoff über mehrere Jahren erfolgt und etwa die doppelte 
Konzentration erreicht. Einen durchschnittlichen Stickstoffgehalt von 0,55 % in den obersten 
Zentimetern des Sediments zeigen Hakanson und Jansson (1983) an 18 Seen entlang des 
Flusses Kolbäcksan (Schweden), davon weisen die Sedimente der beiden chemisch 
unbeeinflussten Seen in den obersten Zentimetern Stickstoffgehalte von 0,49 bzw. 0,51 % 
auf. Bei der Annahme ähnlicher Verhältnisse könnte ein Stickstoffgehalt > 0,5 % ein Indikator 
für ein organisches Sediment sein. 
 
3.3.2 Probenaufbereitung der Sedimentproben und Sedimentkerne 
Die Sedimentkerne wurden mit einer Drehvorrichtung aus den Rohren entnommen (in 
Anlehnung an Niemistö in Hakanson und Jansson (1983)) und in der Regel in Scheiben von 
1 cm zerlegt. Ausnahmen von diesen 1 cm sind auf Steine zurückzuführen. 
Sedimentkernproben (Anlage 3-7) wurden luftgetrocknet (ca. 6 – 8 Wochen). Anschließend 
erfolgte die Aufnahme der Trockengewichte. An ausgewählten Proben erfolgte eine Siebung 
mit der Siebmaschine (Analysette 3 pro, Fa. Fritsch). 
Die Sedimentkernproben wurden – analog zu den Bestandesabfallproben - entsprechend der 
vorhandenen Masse entweder im Achatmörser per Hand bzw. bei viel Probenmaterial mit 
der Planetenkugelmühle (Fa. Fritsch) aufgearbeitet. Bei Verdacht auf hohe 
Aktivitätskonzentrationen an Ra-226 und U-238 (> 5 Bq g-1) wurden die Achatbecher in PE-
Folie eingeschweißt.  
Der Probenaufschluss für die Sedimente (Einwaage 500 mg, Anlage 3-12) erfolgte mittels 
Nassveraschung in der Mikrowelle (CEM 2000) mit HCl (p.a., Fa. Roth) und HNO3 (suprapur, 
Fa. Merck) im Verhältnis 5 mL zu 5 mL. Mit diesem Verhältnis ließen sich deutlich klarere 
Aufschlusslösungen als mit Königswasser (3:1) erzielen (vergleiche Stier (1981) und Anlage 
3-13, 4-14). Die Aufschlusslösung ist in ein 50 mL Kolben überführt worden. Die 
Messverdünnung schwankte zwischen 1:4 bei Analyse der Blei-Isotope und 1:100 bei der 




Die Verteilung von Cs-137 wird für südsächsische Böden von Borsdorf et al. (1995) 
dargestellt. Insbesondere betroffen waren das Vogtland um Bergen (Cs-137 > 150 mBq g-1) 
und das Gebiet des Eibenstocker Granits. Geeignete Flächen für den Vergleich befanden 
sich im Vogtland, in Neuensalz und Lengenfeld. Durch einsetzende Sanierungstätigkeiten an 
der ehemaligen IAA Lengenfeld wurden die Arbeiten auf das Zobes-Bergener-Bergbaurevier 
beschränkt. Die spezifischen Aktivitäten im Zobes-Bergener-Bergbaurevier lagen bei 80 bis 
>150 mBq g-1. Der Ansatz basiert auf einem Vergleich von drei unterschiedlichen Objekten 





einer Gemeinde. Dadurch können extreme metrologische Unterschiede minimiert werden. 
Die abgelagerten Gesteine entstammen derselben Grube. 
Als Objekt 1 wurde der durch Bergbauwässer beeinflusste Forellenteich Neuensalz 
ausgewählt. Er ist von einem starken Eintrag allochthoner Pflanzensubstanz geprägt. Durch 
den Bergbau und die zeitweise Entwässerung der Grube vor über 40 Jahren kam die 
Nutzung als Fischteich zum Erliegen. Durch Angler Mitte der 90er Jahre illegal ausgesetzte 
Karpfen verendeten innerhalb kurzer Zeit. Ein Abfischen dieses Gewässers und eine daraus 
resultierende Abschwemmung von Ablagerungen beim Ablassen des Wassers wie bei 
anderen sächsischen Fischteichen, z.B. Mittelteich Moritzburg, sind ausgeschlossen.  
Als Objekt 2 wurde der Tailingteich Neuensalz für die Untersuchungen des eher autochthon 
dominierten Systems ausgewählt. Die Biomasse besteht vor allem aus verschiedenen Algen- 
und Lemna-Spezies (Dienemann et al. (2002), Mkandawire (2005)). Zur Plausibilitätsprüfung 
erfolgte die Betrachtung der Raten von Uran im Schilfbestand, welcher sich auf der 
Tailingfläche befindet. Alle drei Objekte sind durch den Bergbau vom Schacht 277 
beeinflusst. 
Die Anwendung von Cs-137 für Datierungen in der Limnologie ist weit verbreitet (Cäsium-
137 aus oberirdischen Atomwaffentest; Hakanson und Jansson (1983)). Eine Abschätzung 
der Sedimentationsrate basiert auf folgendem Ansatz: Ein zeitlich datierbares Ereignis wie 
der Eintrag von Cs-137 durch den Reaktorunfall von Tschernobyl vom April 1986 bildet die 
Grundlage und weist beispielsweise in 12 cm Tiefe ein Maximum auf. Aufgrund der 
Sedimentkernaufbereitung liegen pro Zentimeter die Sedimentdichte und - zum Beispiel - die 
Urankonzentration vor. Diese werden miteinander multipliziert und die Einzelergebnisse aller 
(beispielsweise) 12 x 1cm Segmente des Kernes addiert und durch die Dauer (Alter) 
dividiert. Nach Hakanson und Jansson (1983) und Feger (1986) kann die spezifische 
Aktivität von Cs-137 durch Umlagerungsprozesse und Migration gestört werden. Cäsium 
wird in der geochemischen Klassifikation der Wassermigranten für die hypergene Zone der 
Kontinente nach Perlman 1972 als schwach beweglich eingestuft (Seim und Tischendorf 
(1990)). Cs-137 kann in Böden und Sedimenten an Tonmineralen fixiert werden (Seaman et 
al. (2001), Zibolt et al. (2006)). Im Allgemeinen werden mindestens zwei Typen von 
Sorptionsplätzen ausgehalten. Bei den regulären Austauschplätzen kann es zu Konkurrenz 
mit zahlreichen ein- und zweiwertigen Kationen kommen. 
Die Sorption an den „frayed edge sites“ ist fast selektiv, da nur Ionen mit kleinem Ionenradius 
diese belegen können. Bei neutral bis leicht basischen pH-Werten – wie im 
Untersuchungsgebiet Neuensalz - liegen die meisten Kationen in hydratisierter Form oder als 
Komplex vor und sind damit zu groß, um diese Plätze zu belegen.  
Die von Hakanson und Jansson (1983) angeführte Verlagerung von Cäsium infolge von 
Migration ist bei sauren pH-Werten entscheidend, da hier die Sorptionskapazität verringert 
und u. U. die Speziierung der Ionen sich ändert. Bei den vorliegenden Bedingungen im 
Untersuchungsgebiet ist eine Mobilisierung des Cs-137 in den überstauten Bereichen zu 
vernachlässigen. 





Auch Bioturbation kann zur Verlagerung von Cs-137, das beispielsweise an Tonpartikel etc. 
gebunden ist, beitragen. Für die Untersuchung wurde der Bereich des Forellenteiches 
ausgewählt, wo es zu einer massiven Ablagerung von schwerzersetzbaren Eichenblättern 
gekommen ist. Nach Succow und Joosten (2001) (S. 62 ff.) und nach Stegmann (persönliche 
Mitteilung 2007) ist dieses Substrat als Laubmudde (übergeordnet als Grobdetritusmudde) 
anzusprechen. Diese Mudde zeichnet sich durch extrem geringe Bioturbation aus. Als 
weitere Besonderheit der Laubmudde kommt der ständige (wenn auch stetig abklingend) 
Eintrag von Cs-137-haltigen Bestandesabfall durch die Bäume am Forellenteich hinzu. 
Alle gewonnenen Sedimentkernsegmente sind auf Spuren (Eier, Larven, Würmer etc.) von 
Bioturbation sowie weiterer Besonderheiten mittels Biookular untersucht worden. Deutliche 
Anzeichen von Bioturbationen befanden sich besonders in den Proben vom Forellenbach. 
Der untersuchte Kern von dem Tailingteich zeigte geringe Anzeichen von Verlagerungspuren 
und wies aber noch ein ausgeprägtes Wavenmuster auf. Daher nur eine geringe 
Verbreiterung des Cs-137-Signals zu erwarten. Andere Kerne mit gestörten Profilen vom 
Tailingteich wurden verworfen. 
Als zusätzliches Problem kann ein Vertauschen des Cs-137-Signals auftreten, da es durch 
atmosphärische Kernwaffentests in den 50er Jahren ebenfalls zum Eintrag von Cs-137 in 
Sedimente kam. Der Tailingteich und Tailingfläche entstanden erst nach dem massiven 
Eintrag von Cs-137 durch atmosphärische Kernwaffentests. In der Nähe des Forellenteiches 
(Hochstaudenflur) wurde eine Bohrung abgeteuft. Es zeigen sich wie erwartet zwei Cs-137 
Maxima (Abbildung 3-2 und Anlage 4-32). Das erste Maximum klingt relativ schnell ab und 
erreicht nach 20 cm spezifische Aktivitäten von kleiner 5 mBq g-1. Daraus abgeleitet wäre 
eine Beprobung der ersten 20 cm ausreichend. Zur Plausibilitätsüberprüfung der Lage des 
zweiten Maximums von Cs-137 ist das Verhältnis von Th-234-/Ra-226 dargestellt. Th-234 als 
Tochternuklid von U-238 ist chemisch im Vergleich zu den Uranisotopen immobiler, weshalb 
kann das Verhältnis von Th-234-/Ra-226 als Tracer für den Uranbergbau herangezogen 
werden kann. Bei der Betrachtung der Verhältnissen fällt auf, dass in einer Tiefe von 1 m 
eine deutliche Verschiebung zu Gunsten des Th-234 nachweisbar ist, welche mit dem 
zweiten Maximum der Aktivitätskonzentration des Cs-137 zusammenfällt. Dieses 
Zusammenfallen kann als Hinweis für eine vernachlässigbare Umlagerung von Cs-137 im 
Bereich des Forellenteiches gewertet werden. Die Entnahme von Sedimentkernen ist durch 
Stechrohre möglich. Das Problem bei der Verwendung von Stechrohren ist, dass 
unterschiedliche Schichten unter Umständen zusammengedrückt oder möglicherweise 
anteilig weggedrückt werden. In der Folge werden verschiedene Schichten mit einer 
unterschiedlichen Mächtigkeit abgebildet (Hakanson und Jansson (1983)). 





Abbildung 3-2 Aktivitätskonzentrationen in den Locker- und Festgesteinen am Forellenteich 
(Hy6/2002) von Ra-226 (mBq g-1), die Th-234-/Ra-226-Verhältnisse und Cs-137 (mBq g-1) 
Um dieses Problem zu minimieren wurde mit relativ großen Rohrdurchmessern von 8 cm 
gearbeitet. Trotzdem können die Tiefen (Mächtigkeiten) nur als Richtwert betrachtet werden.  
 
3.5 Methoden 
In der Tabelle 3-1 erfolgt eine kurze Übersicht der Methoden. 
Tabelle 3-1 Methodenübersicht 
Messgröße Einheit Methode 
Eh-Wert mV DIN 38404-6 
Leitfähigkeit µS cm-1 DIN EN 27888 
pH-Wert ohne DIN 38404-5 
Wassertemperatur °C DIN 38404-1 
Anionen (IC) mg L-1 DIN ISO 10304-1 
Metalle (IC-MS) µg L-1 EN ISO 17294 
Metalle (IC-OES) µg L-1 DIN EN ISO 11885
As (AAS) µg L-1 DIN 38406-33 
Fe (AAS) µg L-1 DIN 38406-33 
Mn (AAS-GF) µg L-1 DIN EN 15586 
C, N %  








0 1 10 100




























3.5.1 Massenspektrometrie (ICP-MS) 
Die Analysen wurden mit einem ICP-MS Gerät des Typs PQ 2+ (Firma Fison/TJA) 
durchgeführt. Im Routinebetrieb erfolgt die Probenzuführung durch einen automatischen 
Probengeber (Modell 222; Firma Gilson). Die mineralisierten Proben mit einem 
Restfeststoffgehalt < 0,1 % werden mit einem internen Standard versetzt, hier Rhodium und 
Lutetium. Im pneumatisch arbeitenden Zerstäuber (Meinhardt-Typ) wird ein Aerosol gebildet. 
Die gerätespezifische Nachweisgrenze – bestimmt nach DIN 32645 - liegt für Uran (U-238) 
bei 0,004 µg L-1. In der Analytik im Spurenbereich beträgt die Genauigkeit der Messwerte bis 
δ = 10 % (Dudel et al. (1997)). Die Reproduzierbarkeit liegt bei ca. 90 %. 
Für Arsen beträgt die gerätespezifische Nachweisgrenze nach der Leerwertmethode 
0,6 µg L-1, die Erfassungsgrenze bei 1,1 µg L-1 und die Bestimmungsgrenze bei 2,6 µg L-1. 
Die Kalibriergeradenmethode bestätigt die Größenordnung (Nachweisgrenze: 1,5 µg L-1, 
Erfassungsgrenze 2,9 µg L-1, Bestimmungsgrenze 5,3 µg L-1; Büchner (2005)). Eine 
Gegenüberstellung der Messergebnisse einzelner Isotope erfolgt in den Anlagen 3-15 und  
3-16. Ausgewählte Elemente wurden mittels Parallelmessungen auch am ICP-OES (CIROS, 
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Abbildung 3-3 Plausibilitätsprüfung am Beispiel des Bleis - Gegenüberstellung der gemessenen 
Konzentrationen (µg L-1) vom ICP-OES (CIROS, Fa. Spectro, Line 220) gegenüber denen des  ICP-
MS (Summe von Pb-208, Pb-207 und Pb-206, Pq2+, Fa. TJA); r2 = 0,9566, Anstieg 1,2; Proben 
Neuensalz 
Pb-206 ist das Endprodukt aus der Zerfallsreihe von U-238. Pb-207 bildet sich aus dem U-
235-Isotop und Pb-208 entstammt der Thoriumzerfallsreihe. Das Alter der Uranvererzung 
(ca. 300 Millionen Jahre) führt dazu, dass sich die Pechblende durch einen in Bezug auf 
andere Pb-Isotope verhältnismäßig höheren Pb-206-Gehalt auszeichnet. Die Methode zur 
Messung der Pb-Isotope in den Sedimenten ist bei Weiske und Dienemann (2003) 
beschrieben.  
 






Die gammaspektrometrischen Untersuchungen wurden zur Verifizierung der 
Uranbestimmung, zur Ermittlung der Ra-226-Aktivitätskonzentrationen und zur Bestimmung 
des Alters von Sedimenten durchgeführt. Für die Bestimmung des Alters wurden Cs-137 und 
Be-7 verwendet. 
Die gammaspektrometrischen Messungen wurden mit einem n-type Reinstgermanium-
Detektor der Fa. Silena (jetzt MATEC) mit einer relativen Nachweiswahrscheinlichkeit von 
54 % durchgeführt. Gemessen wurde mit einem Messbereich von 8192 Kanälen zwischen 
10 und 2000 keV, zur Auswertung wurde das Programm Gammaplus (Fa. Silena/MATEC) 
benutzt. 
Die Analyse mittels Gammaspektrometrie ermöglicht bei ausreichenden 
Aktivitätskonzentrationen die Verifizierung der Ergebnisse für die Uranbestimmung mittels 
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Abbildung 3-4 Plausibilitätsprüfung am Beispiel des Urans -  Messergebnisse von ICP-MS-Analysen 
und gammaspektrometrischen Analysen, r2 = 0,9494, Anstieg 1,00; Proben Hauptwehr Neuensalz  
Die Bestimmung des Alters mittels radioaktiver Isotope wird häufig angewandt. Pb-210 als 
Tochternuklid von Rn-222 kann in Uranbergbauregionen nicht zur Altersbestimmung 
verwendet werden. Wie im Unterkapitel 1.2 dargestellt, wird Cs-137 zur Altersbestimmung 
genutzt. Hakanson und Jansson (1983) und Feger (1986) verweisen nachdrücklich auf die 
Möglichkeiten der Verlagerbarkeit von Cs-137, insbesondere in größeren (sauren) Seen. 
Cawse (1983), Reisinger (1994), BMU (1996) und IAEA (2002) zeigen, dass Pflanzen Cs-
137 aufnehmen und in oberirdische Teile verlagern können. Bei Teichen mit starkem 
jährlichem allochthonem Eintrag von kontaminiertem Bestandesabfall wird der Einfluss durch 
eine Verlagerung relativiert. In neutral-basischen Gewässern ist die Migration in Vergleich zu 
sauren Gewässern deutlich geringer. 
Neben Cs-137 kann Be-7 in begrenztem Umfang zur Altersbestimmung sehr junger 
Ablagerungen in terrestrischen Ökosystemen genutzt werden. Der Be-7-Eintrag erfolgt direkt 





über den Niederschlag (1,9 – 5,7 Bq L-1, Schleich (2006)) bzw. indirekt über den 
Bestandesabfall. Nach Brackhage und Koch (mündliche Mitteilung 1998) kann eine 
Verlagerung von Be-7 auch über den Laubfall erfolgen. 
 
3.5.3 Ionen-Chromatographie (IC) 
Die zur Analyse von gelösten Anionen (Chlorid, Nitrat, Sulfat) bestimmten Wasserproben 
wurden umgehend nach der Probennahme mit 0,45 µm-Cellulose-Nitrat-Filtern (Fa. 
Sartorius) vorfiltriert und bis zur Analyse bei –20 °C gelagert. Unmittelbar vor der Analyse 
wurden die Proben mit 0,2 µm-Filtern ein weiteres Mal filtriert. Die Anionenanalytik wurde an 
einem DX-500 (Fa. Dionex) mit der AS14 durchgeführt. Die Kalibration erfolgte mit 
Einzelstandards (1000 mg L-1; Fa. Merck). Das Bestimmtheitsmaß der Kalibriergeraden war 
immer > 0,995. Als Eluent kam eine Natriumhydrogenkarbonat/Natriumkarbonatlösung 
(Feststoff: suprapur Fa. Merck) zum Einsatz. Die Auswertung erfolgte mit dem Programm 
Peknet 5 Fa. (Fa. Dionex, Idstein).  
 
3.5.4 Atomabsorptionsspektrometrie (AAS) 
Für die Messung wurde ein Solaar MZ (Fa. Unicam Limited, Cambridge, UK) mit einer Luft-
Acetylen-Flamme verwendet. Für beide Elemente Fe und Mn lag der Lampenstrom bei 75 %. 
Eisen wurde bei einer Wellenlänge von 248,3 nm, Mangan bei 279,5 nm gemessen. Die 
Bandbreite wurde jeweils mit 0,2 nm festgelegt. Bei Eisen betrug der Brenngasfluss 
0,9 L min-1, die Messzeit 4 s und die Brennerhöhe 6,4 mm. Eine Untergrundkorrektur 
(Deuterium; D2) erfolgte. Bei Mangan lag der Brenngasfluss bei 1 L min-1, die Messzeit 4 s, 
die Brennerhöhe bei 7 mm. Wegen der hohen Mangan-Konzentrationen waren starke 
Verdünnungen notwendig. Zur Qualitätssicherung wurde zertifiziertes Pflanzenmaterial 
eingesetzt. 
 
3.5.5 Elementanalyse (C/N) 
Für die Bestimmung der Kohlenstoff- und Stickstoffgehalte wurden bei Proben vom 
Bestandesabfall 10 mg analysenfeines Material in Zinnschiffchen auf der Waage Sartorius 
M2P (Fa. Sartorius) eingewogen. Bei den Sedimentproben betrug die Masse 50 mg. Die 
Analyse erfolgte mit dem Gerät Vario EL III (Fa. Elementar Analysen GmbH, Hanau). 
 
 
3.6 Mathematische Verfahren 
Berechnung der Sedimentationsraten  
Die Berechnung der Sedimentationsrate basiert auf folgendem Ansatz: Ein zeitlich genau 
zuzuordnendes Ereignis wie der Reaktorunfall von Tschernobyl bildet die Grundlage und 
führt beispielsweise in 12 cm Tiefe zu einem Cs-137-Maximum. Die Sedimentkern-
aufbereitung ermöglicht die Ermittlung der Sedimentdichte pro Zentimeter und - zum Beispiel 





- die Urankonzentration. Diese werden miteinander multipliziert und die Einzelergebnisse 
aller (beispielsweise) 12 cm addiert und durch die Dauer (Alter) dividiert. 
 
Graphische Darstellungen von Daten und Statistik 
In einigen Darstellungen wurden verschiedene Marker zur Darstellung der Messwerte 
verwendet, waren die Marker größer als der Messfehler, erfolgte keine Darstellung eines 
Fehlerbalkens. Dies betrifft vor allem die Messergebnisse des ICP-MS. 
In der vorliegenden Arbeit werden häufig einfache Box-Plot-Diagramme verwendet (n<15). 
Die Box wird durch zwei Quartile gebildet. Der Querstrich in der Box markiert den Median. 
Bei größerer Anzahl der Werte (n> 15) werden erweiterte Box-Plots genutzt, wo zusätzlich so 
genannte „Ausreißerwerte“ angegeben werden. „Far outside value“ (Kreisdarstellung) 
umfasst Werte, die größer sind als das obere Quartil plus den dreifachen Quartilsabstand. 
Bei „outside value“ (Kreuz) wird zum oberen Quartil nur das 1,5-fache des Quartilsabstandes 
addiert. 
Für den Vergleich zweier unabhängiger Stichproben bei unterschiedlicher Streuung wurde 
der Welch-Test angewandt. Die Berechnung erfolgte mit der Software XACT (Version 7.21, 
SciLab GmbH). Korrelierende Betrachtungen auf dem ordinalen Skalenniveau erfolgen durch 
einen Rangkorrelationskoeffizient nach Spearman. Für abhängige (verbundene) Stichproben 
(z.B. halbierte Eichelschalen mit unterschiedlicher Aufbereitung) wird der Wilcoxon-signed-
rank-Test genutzt (Lorenz (1988)).  
 





4 Ergebnisse und Diskussion zum Komplex Wasser 
4.1 Einführung (wasserchemische Verhältnisse) 
Zur Charakterisierung des Untersuchungsgebietes ist es notwendig, die Speziesverteilung 
abzuschätzen. Die hervorragende Datenlage zu Urankomplexen und deren Stabilität erlaubt 
die Berechnung der Speziesverteilung mittels geochemischer Modellierung. Die 
Untersuchungen an den auftretenden Wässern führten zur chemischen Unterscheidung von 
vier Wassertypen (Tabelle 4-1).  
Tabelle 4-1 Ausgewählte Parameter der verschiedenen Wassertypen in den Untersuchungsgebieten 
Typ pH-Wert U As Vorkommen 
  µg L-1 µg L-1  
Halden-
sickerwasser 
3,0 - 3,5 2000 - 4500 2 - 500 Lengenfeld, Südhalde 
Tailingwasser 1 7,0 - 7,8 40 - 1100 50 - 170 Lengenfeld, südlich 
der IAA (Distelteich) 
Tailingwasser 2 7,1 - 9,0 50 - 200 35 - 100 Neuensalz, 
Tailingteich 
Mischwasser 7,5 - 8,2 150 - 300 20 - 60 Neuensalz, 
Forellenteich 
Sowohl für die Wässer der Tailingtypen 1 und 2 als auch für das „Mischwasser“ (Neuensalz) 
bewirken hohe Karbonatkonzentrationen eine Komplexierung. In Tabelle 4-2 sind die 
Konzentrationen der wesentlichen Bestandteile zur Abschätzung der anorganischen 
Speziesform für den Distelteich (Lengenfeld) und den Forellenteich (Neuensalz) 
exemplarisch aufgeführt. 
Tabelle 4-2 Ausgangsdatensatz zur Abschätzung der Uran-Speziesverteilung an den beiden 
Standorten Lengenfeld (Distelteich) und Neuensalz (Forellenteich). Variiert wurden die 
Redoxverhältnisse (RedoxVar.) (Simulation Grenzschichtveränderungen Wasser – Sediment, grau 
unterlegt; vergleiche Abbildung 4-2).  
 Einheit Lengenfeld Neuensalz RedoxVar. 
N(5) mg L-1 3,3 3,3 0 
S(6) mg L-1 90 45 55 
Cl mg L-1 56,7 98 98 
Ca mg L-1 53 100 100 
Mg  mg L-1 12,6 42 42 
Na  mg L-1 99 48 48 
Alkalinität mg L-1 268 380 380 
U mg L-1 0,150 0,150 0,150 
T °C 20 13 13 
pE  7 7 -3 – 2 
pH  7,6 7,7 7,7 





Unter Nutzung der Llnl.dat Datenbank einschließlich der genannten Erweiterungen ergibt die 

















Abbildung 4-1 Errechnete Speziesverteilung für die Standorte Neuensalz und Lengenfeld in der 
fließenden Welle 
 
In bestimmten Wasserkörpern kann es durch sommerliche Stagnation und insbesondere 
durch hohe Belastung mit leicht abbaubarer organischer Substanz verbunden mit einer 
nahezu vollständigen Zehrung von Nitrat zu einer starken Verminderung der Redoxpotentiale 
kommen. Dies war im Tailingteich in Neuensalz zumindest im Sommer 2002 der Fall und ist 
auch für andere Wasserkörper an der Sediment-Freiwasser-Kontaktzone zu vermuten. 
Deshalb wurde auch die Wirkung verringerter Redoxpotentiale in die Speziierungsrechnung 
aufgenommen. In Abbildung 4-2 ist der Einfluss des Redoxpotentials auf den Sättigungs-
index für ausgewählte Phasen im Wasser dargestellt. In der Abbildung ist statt des 
Redoxpotentials der pE-Wert aufgetragen. 





Abbildung 4-2 Abhängigkeit des Sättigungsindexes ausgewählter U-Verbindungen vom pE-
Wert  
 
Es wird deutlich, dass - unter Annahme von Gleichgewichtsreaktionen - schon bei geringen 
negativen Redoxspannungen im Bereich < -50mV der Sättigungsindex überschritten wird 
und ein Ausfallen der Phase wahrscheinlich ist. 
Für den Standort Nord-Südhalde kann das Vorhandensein von Karbonatspezies aus-
geschlossen werden, da die pH-Werte in der Regel unter 3,5 liegen. Aufgrund der hohen 
Sulfatgehalte und des raschen Ausfallens von Verbindungen (wahrscheinlich Schwertmannit) 
war eine genaue Bestimmung der Kationen und Anionen nicht möglich. 
Da die sauren Haldensickerwässer (pH-Wert: 3) karbonatfrei sind, kann das Uran nicht als 
anionischer Karbonatkomplex vorliegen. 
Die Festlegungsprozesse in Neuensalz sind wegen der Verteilung des Kalzium-Uran-
Komplexes etwas schlechter als in Lengenfeld einzustufen. Hinzu kommt, dass bei der 
Modellierung Magnesium-Uran-Komplexe nicht mit berücksichtigt wurden, die u. a. 2002 von 
der Arbeitsgruppe Bernhard beschrieben worden sind (siehe Zheng et al. (2003)). Da in 
Neuensalz höhere Magnesiumkonzentrationen auftreten als in Lengenfeld, erscheint die 
Festlegung (Adsorption, Komplexierung usw.) an organischer Substanz an diesen Standort 























4.2 Saisonalität der Konzentrationen von Arsen und Uran im Wasser 
Hintergrund der Untersuchung ist die Hypothese, dass sich Uran und Arsen im Wasser 
saisonal unterschiedlich verhalten (Redoxverhältnisse). Die Klärung ist bedeutsam, da bei 
kleinen Wasserbehandlungsanlagen starke Schwankungen der Konzentrationen 
berücksichtigt werden müssen. Die zeitlichen Veränderungen der Uran- und 
Arsenkonzentrationen wurden am Beispiel des Tailingteichs untersucht. 
Aufgrund der hydrologischen Gegebenheiten handelt es sich von Ende April bis September 
um einen flachen Teich, der im Herbst und im Winter durch Haldensickerwasser und 
Niederschlagswasser gefüllt wird. 
 
4.2.1 Uran 
Zahlreiche Prozesse können die Urankonzentrationen im Freiwasser beeinflussen, da die 
Löslichkeit der Uranerzverbindungen auch von den kationischen Nährstoffen Kalzium, 
Magnesium, Eisen und den Anionen Karbonat und Phosphat abhängig ist.  Die 
Konzentrationen von Nährstoffen verändern sich im Jahresverlauf. Die Abbildung 4-2 zeigt 
das Absinken der Urankonzentration innerhalb von drei Monaten von ca. 145 µg L-1 auf ca. 
55 µg L-1. 
Abbildung 4-3 zeitlicher Verlauf der Urankonzentration im Tailingteich (Neuensalz) 
Bemerkenswert dabei ist die Abnahme im Mai, gefolgt von einer Stagnation/leichten 
Abnahme im Juni und Anfang Juli und einer deutlichen Verringerung Mitte Juli. Auf Grund 
des komplexen Systems Sediment-Wasserkörper-Pflanzen erfolgt die Abschätzung der 
Redoxprozesse anhand der Betrachtung der redoxsensitiven Hauptanionen wie Sulfat und 
Nitrat. Um den Einfluss durch Niederschläge und Verdunstung zu minimieren, wurde die 
Sulfatkonzentration im Verhältnis zur Chloridkonzentration dargestellt. Gleichzeitig deutet ein 
Ansteigen des Verhältnisses Sulfat zu Nitrat auf die Verringerung von Oxidationsmitteln hin 
(Abbildung 4-4, Anlagen 4-1 und 4-2). 
Abbildung 4-4 zeigt den Trend, dass bei Verschiebung des Verhältnisses von Sulfat/Nitrat zu 
größeren Werten als 100 und bei gleichzeitiger Abnahme des Sulfat/Chlorid-Verhältnisses 
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Abbildung 4-4 Urankonzentrationen und Sulfat-/Nitratverhältnisse im Frühling und Sommer 2002, 
Tailingteich 
Die Kalziumkonzentrationen variieren im Jahresgang: sie sinken von 80-90 mg L-1 im 
Herbst/Winter auf minimal 10-20 mg L-1 in den Sommermonaten. Durch die Verringerung der 
Kalziumgehalte und der dazugehörigen Anionen und durch die Abnahme von Nitrat und 
Sulfat im Frühjahr und im Sommer 2002 sinkt die Leitfähigkeit deutlich (Abbildung 4-5). 
Abbildung 4-5 Leitfähigkeit (LF) und Urankonzentration, Frühling und Sommer 2002 (lineare 
Korrelation r2=0,9857, n=7, Tailingteich) 
 
Im Tailingteich nahmen die Urankonzentrationen im Frühjahr und Frühsommer ab und 
stiegen im Herbst bzw. Winter an. 
Die Korrelation zwischen Leitfähigkeit und Urankonzentration im Freiwasser des 
Tailingteichs (Frühling, Abbildung 4-5) kann nicht durch Reduktionsprozesse erklärt werden, 
da das Konzentrationsverhältnis von Sulfat/Nitrat im Frühling konstant war. Perez et al. 






















Uranophan führt. Als Ursachen werden Urankarbonatkomplexe diskutiert. Dienemann et al. 
(2005) untersuchten die Uranfixierung an Algen in Abhängigkeit der Uranspezies. Dabei wird 
der Schluss gezogen, dass Kalzifikation zur Änderung der Speziesverteilung führt, wodurch 
die Festlegung von Uran an Oberflächen erleichtert wird. Darin könnte eine Erklärung für das 
gleichzeitige Absinken der Leitfähigkeit und der Urankonzentration im Wasser des 
Tailingteiches liegen. 
Im Gegensatz zu den Ergebnissen im Frühjahr weist der Anstieg des Konzentrations-
verhältnisses von Sulfat/Nitrat von < 20 auf > 80 auf einsetzende Nitratreduktion hin (vgl. 
Abbildung 4-4) und unterstreicht die Möglichkeit der Reduktion der Uranverbindungen. Spear 
et al. (1999) und Figueroa et al. (2005) zeigen, dass die (reduktive) mikrobielle 
Uranfestlegung im Wesentlichen mit der Sulfatreduktion einhergeht. Weiterhin ist von 
verschiedenen Autoren die Uranfestlegung durch an der Sulfatreduktion beteiligte Bakterien 
beschrieben worden (Ganesh et al. (1999), Lutze et al. (2002), Payne et al. (2004), Sani et 
al. (2005), Burghardt (2006)). 
Es wird vermutet, dass die im Spätsommer langsam einsetzenden Abbauprozesse zur 
Lösung von Karbonat aus dem Sediment führen und gleichzeitig durch den Abbau CO2 frei 
wird, das zur Lösung von Uranverbindungen führen könnte. Der Abbau des organischen 
Materials vom Tailingteich verläuft relativ schnell. Die Abbauraten für Grünalgen und Lemna 
spec. sind hoch (Vymazal (1995) und Szabó et al. (2000)). Kupsch (1998) untersuchte den 
Einfluss von DOC auf den Transport des Urans aus Halden im Raum Schlema. Dabei zeigte 
sich, dass Uran im Wesentlichen an organische Komponenten (Fulvin- und Huminsäuren) 
gebunden war. Somit könnten Huminstoffe zur Remobilisierung beitragen. Monokarbon-
säuren wie Essigsäure, Butansäure oder Milchsäure, die ebenfalls Bestandteil des DOC sein 
können, weisen im Vergleich zu den Humin- und Fulvinsäuren bedeutend kleinere 
Komplexbildungskonstanten auf, weshalb sie eher vernachlässigbar sind. Einige aroma-
tische Säuren weisen höhere Komplexbildungskonstanten auf. Sie entstehen häufig bei 
Abbauprozessen der organischen Substanz. Beispielsweise beträgt für Gentisoat log β2 = 
24,57 und für Brenzkatechin log β1 = 15,9, Protocatechuat log β1 = 14,82 (Gmelins (1984), 
Roßberg et al. (2003)). Zusätzlich führt die Abkühlung des Wassers zur Erhöhung der 
Kohlendioxidlöslichkeit im Wasserkörper (Atkins (1992)). Damit wiederum kann Uran stärker 
komplexiert werden, da das Kohlendioxid die Kalkrücklösung begünstigt. 
 
4.2.2 Arsen 
Deutlich ist ein Jahresgang bei den Arsenkonzentrationen im Wasser zu erkennen 
(Abbildung 4-6). Im Sommer ist bei der Arsenkonzentration ein Anstieg von ca. 60 auf fast 
100 µg L-1 zu verzeichnen. Im Herbst fällt die Arsenkonzentration ab. 





Abbildung 4-6 Arsenkonzentration im Tailingteich (Neuensalz, 2002) 
In der ersten Hälfte des Jahres scheint die Wassertemperatur die Arsenkonzentration im 
Freiwasser zu beeinflussen (Abbildung 4-7). Der zeitliche Verlauf der Arsenkonzentration im 
Tailingteich zeichnete sich durch ein Maximum im Frühsommer aus. In der Literatur 
existieren zahlreiche Beispiele für die Sorption von Arsen an Algen und anderen 
Wasserpflanzen (vgl. Review von Kalin et al. (2005) und Dudel et al. (2005)). Bei den 
eutrophen Verhältnissen im Tailingteich wäre von Herbst bis Frühjahr ein Anstieg der 
Arsenkonzentrationen im Wasser zu erwarten. Da dies so nicht zu beobachten war, 
erscheint die direkte Fixierung von Arsen an Algen als Erklärung für die Saisonalität eher 
unzureichend. 
Abbildung 4-7 Arsenkonzentration in Abhängigkeit der Wassertemperatur (r2 = 0.99) Zeitraum 1.5. - 
21.7.2002  
Kleeberg und Dudel (1997) weisen für Berliner Flachseen bezüglich Phosphor einen 
ähnlichen Jahresgang wie den der Arsenkonzentration im Tailingteich nach. Sie führen 
diesen Effekt u. a. auf eine reduktive Rücklösung von Eisenoxiden zurück. Die Freisetzung 




































(2003)). Eine Übertragung der reduktiven Rücklösung der Phosphatkonzentrationen auf die 
Arsenatkonzentrationen könnte eine plausible Erklärung darstellen.  
In Hakanson und Jansson (1983) werden die saisonalen Änderungen der Phosphat-
konzentration denen des pH-Wertes gegenübergestellt und die Übereinstimmung auf 
„calcium-bound phosphorus“ im Sediment zurückgeführt.  
 
4.2.3 Zusammenfassung und Schlussfolgerung 
Zusammenfassend lässt sich daraus folgender jahreszeitlicher Verlauf für Uran ableiten: Im 
Frühjahr werden dem System durch Algen und Wasserlinsen Nährstoffe entzogen. 
Infolgedessen sinkt die Leitfähigkeit und es kommt zu einer Speziiesänderung des Urans. 
Der schwer reduzierbare Kalziumuranyltricarbonatokomplex dominiert nicht mehr 
ausschließlich (Brooks et al. (2003)). Es kann dann eine Reduktion und eine Biosorption an 
den Grenzschichten zwischen Sediment und Wasser erfolgen. Wahrscheinlich dominiert 
hierbei die Reduktion. Im Sommer bis Spätsommer nehmen die Urankonzentrationen 
ebenfalls ab. Durch im Spätsommer bis Herbst beginnende Absterbeprozesse kommt es zur 
Komplexierung und Rücklösung. Die Oxidation der organischen Substanz (hier vereinfacht 
als Ammonium dargestellt) führt zur Freisetzung von Nitrat. In Folge der Freisetzung wird die 
Rücklösung von Uran aus dem Sediment begünstigt. Zusätzlich führt ein vermehrter 
Windeintrag zur Durchmischung des Wasserkörpers, die Wassertemperatur sinkt, der 
Sauerstoffgehalt nimmt zu und kann zur Erhöhung des Eh-Wertes sowie zur Stofffreisetzung 
führen (Kleeberg et al. (2006)). Bei weiteren Absterbeprozessen werden wieder Nährstoffe 
(Kalzium etc.) frei und es kommt zu einer weiteren Rücklösung. Als Folge tritt im Sediment - 
bezogen auf den Zeitraum eines Jahres - keine nennenswerte Anreicherung von Uran auf.  
Für den Aufbau einer passiven Wasserreinigungsanlage ergeben sich folgende Schluss-
folgerungen: 
• zeitweiser (periodischer) Einsatz eutropher Teiche als Vorbehandlungsstufe  
• unbedingte Trennung der Wasseraufbereitung in zwei Module – eins für Uran und 






4.3 Einfluss von Elektronenakzeptoren auf die Uran- und Arsenkonzentration im 
Freiwasser 
Durch Gewinnung und Aufbereitung der Uranerze (z.B. Schwefelsäure zur Urangewinnung 
(z.B. Königstein, Sachsen), Aufbereitung von Erzen mit Soda (z.B. Hansford, Oak Ridge, 
USA)) sind zahlreiche Rückstände sehr karbonat-, nitrat- und sulfatreich. Nitrat und Sulfat 
können als Elektronenakzeptoren die Reduktion von sechswertigen Uranverbindungen 
beeinflussen. Für die zeitweise Nutzung eines Feuchtgebietes für den Rückhalt von Uran 
(neutral-basischer pH-Bereich) ist zu klären, wo der Rückhalt es Urans erfolgt und inwiefern 
Elektronenakzeptoren die Festlegung beeinflussen. Folgende Hypothesen wurden aus den 
Theoretischen Grundlagen und den bisher präsentierten Ergebnissen abgeleitet: 
Zugabe von Elektronenakzeptoren führt zu einer Rücklösung von Uran 
Zugabe von Nitrat führt zu einer Verringerung von Arsen im Freiwasser 
 
4.3.1 Ergebnisse 
Die Zugabe von Elektronenakzeptoren beeinflusst die Redoxzustände. Dabei wirkt sich die 

















































































Abbildung 4-8 Eh-Werte (mV) der Referenz (ungefüllt); Nitratzugabe (gefüllt) und mit Sulfatzugabe 
(Rasterpunkte), Angabe der Dauer jeweils bei der Referenz in Tagen, August 2004, n=5; Tailingteich  
 
Erwartungsgemäß führte die Nitratapplikation zu deutlichen Veränderungen der Eh-, Sulfat- 
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Abbildung 4-9 Nitrat- (Schraffur) und Sulfatkonzentrationen (ungefüllt) innerhalb der ersten 4 Tage in 
den Rohren mit Nitratzugabe, Versuch August 2004, n=5 
Aus Abbildung 4-9 wird die Abnahme der Nitratgehalte deutlich. Der Nitratgehalt fällt von ca. 
60 mg L-1 (Median) nach 4 Tagen auf ca. 10 mg L-1 (Median). Durch die Nitratapplikation 
kommt es zur Zunahme der Sulfatkonzentration (Abbildung 4-10 und Anlage 4-11).  
 
Abbildung 4-10 Sulfatkonzentrationen innerhalb von 5 Standrohren ohne Zugabe von Nitrat (Schraffur) 
und mit Zugabe von Nitrat (ungefüllt), Versuch August 2004 
Uran 
 
Die Mediane der Urankonzentrationen mit und ohne Nitratapplikation unterscheidet sich im 















0 1 2 4
Dauer (d)






Urankonzentrationen, die danach deutlich sinkt. Ohne Düngung vermindert sich der 
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Abbildung 4-11 Urankonzentrationen in Standrohren mit (Schraffur) und ohne (ungefüllt) einmaliger 
Nitratapplikation, Versuch August 2004, n=5 
Neben der Zugabe von Nitrat erfolgte eine weitere Zufuhr von Elektronenakzeptoren durch 
die Aufstockung mit dem sulfathaltigen Wasser der Quelle (unterhalb des Tailings, mit 
höheren Urankonzentrationen, Abbildung 4-12).  
 
Abbildung 4-12 Urankonzentrationen in Standrohren mit 400 mL aufgestocktem Quellwasser, Versuch 
August 2004 
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Die ermittelte maximale Uranfixierung am Sediment (ohne Festlegung an Pflanzen) für den 
Tailingteich (Sommer) bei einer Verweildauer von 4 Tagen bewegt sich im Bereich von 1,1 - 
1,8 mg U m-2 d-1 und bei einer Verweildauer von 11 Tagen im Bereich 0,4 - 1,0 mg m-2 d-1. 
Weiterhin erscheint ein Absinken auf Urankonzentrationen deutlich unter 15 µg L-1 in 
Feuchtgebieten nur mit einer deutlichen Zunahme der Verweildauer verbunden zu sein.  
Im nachfolgenden Diagramm ist die Reduzierung des Urans im Wasser in den 
Referenzsäulen ohne Wasserpflanzen und mit Sedimentkontakt denen mit Wasserpflanzen 
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Abbildung 4-13 Prozentuale Reduzierung von Uran in 5 Standrohren mit Sedimentkontakt ohne 
Wasserpflanzen (Schraffur) und in 5 Standrohren mit Wasserpflanzen ohne Sedimentkontakt und mit 
Wasserpflanzen (ungefüllt)  
Wie aus Abbildung 4-13 hervorgeht, liegt die Reduzierung der Urankonzentration durch 
Pflanzen ohne Sedimentkontakt in der gleichen Größenordnung wie die in den Rohren ohne 
Pflanzen, aber mit Sedimentkontakt.  
 
Arsen 
Die Mediane der Veränderung der Arsenkonzentrationen nach zwei und vier Tagen sind 
















































































Abbildung 4-14 Veränderung der Arsenkonzentration in Standrohren Referenz (ungefüllt, Ref.) und 
Nitratzugabe (gefüllt), n=5; August 2004; die Dauer ist jeweils bei der Referenz in Tagen angegeben 
Am Ende des Versuches weisen die Rohre mit Nitratdüngung sogar höhere Mediane auf als 
die ungedüngte Referenz. 
Der Vergleich der Standrohre mit Pflanzen und ohne Sedimentkontakt sowie ohne Pflanzen, 
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Abbildung 4-15 Arsenkonzentrationen (Mediane) in Standrohren mit Pflanzen (ohne Sedimentkontakt 






Aus Abbildung 4-15 ist ein kurzfristiges Ansteigen der Mediane der Arsenkonzentrationen 
besonders am vierten, sechsten und achten Tag ersichtlich. Bemerkenswert ist der deutliche 
Abfall in der Variante mit Pflanzen am elften Tag. 
 
4.3.2 Diskussion und Schlussfolgerungen 
Die Ausgangshypothese lautete: 
• Zugabe von Elektronenakzeptoren führt zu einer Rücklösung von Uran 
Für Nitrat kann diese Hypothese bestätigt werden. Eine Zugabe von Nitrat verringert 
negative freie Absorptionsplätze. Dadurch könnten Anionen wie Karbonat und Sulfat 
freigesetzt werden. Die Untersuchungsergebnisse zeigen auch einen Anstieg der 
Sulfatkonzentration. Sorption ist ein schneller Prozess (Atkins (1992)), aber innerhalb der 
ersten vier Tage ist ein Anstieg der Sulfatkonzentrationen feststellbar. Sie steigen noch zu 
dem Zeitpunkt, wo eine einsetzende Nitratreduktion stattfindet, so dass die Freisetzung des 
Sulfates durch reine Sorptionsprozesse nicht belegbar ist. Der Verlauf der 
Urankonzentrationen mit und ohne Nitratapplikation deutet ebenfalls auf andere Prozesse 
hin, zumal bei der einsetzenden Reduktion von Nitrat und bei Annahme eines 
Gleichgewichtes zwischen der im Wasser gelösten Nitratkonzentration und dem sorbierten 
Nitrat, zu einer teilweisen Freisetzung von ehemals durch Nitrat belegten Absorptionsplätzen 
führen würde. Infolgedessen könnten sich die Konzentrationen von Sulfat und anderen 
Anionen verringern. Aber eine kurzfristige Verringerung der Konzentration von Sulfat wurde 
nicht festgestellt. 
So ist es wahrscheinlicher, dass die Freisetzung von Sulfat an die Reduktion von Nitrat 
gekoppelt ist. Nach Grischek (2003) ist eine Oxidation von Sulfiden zu Sulfaten durch Nitrat 
möglich. Damit wäre der Verlauf der Sulfatkonzentration interpretierbar. Im Falle, dass auf 
den Oberflächen des Sulfides Uran gebunden wäre, könnte es auf diese Weise freigesetzt 
werden. 
Unter der Voraussetzung, dass das Sulfid als Eisensulfid vorliegt, stellt sich die Frage, in 
welcher Form das Eisen vorliegt. Nach Laukenmann (2002) könnte das oxidierte Eisen 
ausfallen und das Uran an dessen Oberfläche sorbieren bzw. mitfällen (Mizuike (1983) ). 
Auch bei Oxidation des Eisens ist nach Figueroa et al. (2005) die Immobilisation des Uran VI 
nicht ausgeschlossen. Wenn diese Annahmen zutreffen würden, würde als Resultat nach 
einer relativ kurzen Erhöhung eine schnelle und deutliche Abnahme der Urankonzentration 
zu erwarten sein, was sich nicht bestätigte.   
Nitrat kann den Abbau organischer Substanz beschleunigen (Schlegel (1985)). Häufig wird 
Uran an Carboxylgruppen gebunden (Koban et al. (2002)). Arliguie et al. (2004) beschreiben 
Uran-Schwefel-Bindungen. Beim Abbau könnten Thiole zu Sulfat oxidiert und dabei Uran 
freigesetzt werden. Durch die Zerstörung von Carboxylgruppen kann es zur 
Uranmobilisierung kommen. Beim Abbau frei werdendes Kohlendioxid kann als 
Komplexbildner die Uranfreisetzung beschleunigen. Zusätzlich setzt der Abbau zahlreiche 






Weiterhin ist die Abnahme durch beim Abbau entstehende Verbindungen mit höheren 
Komplexbildungskonstanten zu Uran zu erklären (Gmelins (1984)). 
 
Nitrat (Arsen) 
Die Ausgangshypothese ist:  
• Zugabe von Nitrat führt zu einem Rückgang der Arsenkonzentration im Wasser 
Der Versuch zeigt, dass die Nitratapplikation nur eine zeitlich begrenzte Wirkung 
nachweisbar ist. Die Arsenkonzentration steigt zum Ende des Versuchs wieder an. Ähnlich 
wie Uran ist Arsen nicht unbedingt an die Fixierung am Sediment gebunden. Büchner (2005) 
zeigte, dass Algen auf dem Tailing extrem hohe Arsengehalte aufweisen können, die mit 
hohen Eisengehalten einhergehen. Die Nitratzugabe würde eine schnelle Remobilisierung in 
bzw. auf den Algen (möglicherweise Aufwuchs mit und ohne Cyanobakterien etc.) durch 
reduktive Bedingungen behindern.  
Eine Übertragung der reduktiven Rücklösung der Phosphatkonzentrationen auf die 
Arsenatkonzentrationen könnte eine plausible Erklärung bieten. Die Standversuche mit der 
Nitratapplikation, bei denen eine deutliche Anhebung des Eh-Wertes erfolgt, zeigen jedoch 
statt der deutlichen Verringerung der Arsenkonzentrationen im Wasser nur eine leichte 
Abnahme der Mediane.  
In Hakanson und Jansson (1983) werden, wie bereits dargestellt, die saisonalen Änderungen 
der Phosphatkonzentration denen des pH-Wertes gegenübergestellt und die 
Übereinstimmung auf „calcium-bound phosphorus“ im Sediment zurückgeführt. Das 
zugeführte Nitrat stellte eine sehr schwache Anionsäure dar (Schröter et al. (1990)) und die 
leichte Abnahme der Arsenkonzentration wäre durch eine pH-Wert-Verschiebung als Folge 
der verminderten Sorptionskapazität zu erklären.  
Die Untersuchungen von Tretner (2002) zu Sorption und Reduktion von Arsen an oxidischen 
Oberflächen rundet das Bild der Freisetzung von Arsen durch leichte pH-Änderungen im 
neutralen bis basischen Bereich an Oxiden ab. Auch wird der Einfluss des pH-Wertes auf 
den isoelektrischen Punkt und damit die Sorption diskutiert.  
 
Sulfat (Uran) 
Die Ausgangshypothese lautet: 
• Zugabe von Elektronenakzeptoren führt zur Rücklösung von Uran.  
Im zweiten Ansatz wurde zusätzlich zum Tailingwasser Quellwasser mit höheren Uran- und 
Sulfatkonzentrationen in die Rohre gegeben. Der Eh-Wert wurde nur geringfügig erhöht. 
Durch die Erhöhung der Urankonzentration ist eine leichte Verschiebung des 
Sorptionspotenials möglich. Als Folge wäre eine leichte Verringerung der Konzentration im 
Wasser zu erwarten. Sorptionsprozesse sind schnelle Prozesse. Sorptionsisothermen 
werden daher häufig nur über einen kurzen Zeitraum aufgezeichnet (Worch 1997), weshalb 
bei diesem Versuch nur ein kurzer Abfall der Urankonzentration erwartet wurde und 






der geochemischen Modellierung liegt das Uran nicht als Uranylion vor. Für Brooks et al. 
(2003) sind für die Reduktion Verhältnisse von 0 bzw. negativen Spannungen für eine 
Reduktion zu UO2 notwendig. Nach den klassischen Vorstellungen in der Thermodynamik 
wäre eine Reduktion zu UO2 erst möglich, wenn Nitrat und Sulfat reduziert würden (Atkins 
(1992)). Daraus ergibt sich die Frage, inwiefern die Ausgangsansätze übertragbar sind. Die 
Ergebnisse von Brooks et al 2003 erscheinen logisch. Bei der praktischen Entfernung von 
Uran aus karbonathaltigen Grubenwässern zeigte sich, dass die Zerstörung der 
Urankarbonatkomplexe eine wesentliche Voraussetzung für die nachfolgenden 
Reinigungsprozesse ist (Heinze et al. (2002)). Eine Möglichkeit, diesen Befund zu 
interpretieren, bietet die Vorstellung, dass das Uran in vorhandenen Biofilmen reduziert 
werden könnte, auch wenn die Redoxverhältnisse im umgebenen Freiwasser dieses nicht zu 
lassen würden. Unter Umständen hätte dies dann aber auch bei einer Nitratapplikation 
beobachtet werden können, was nicht der Fall war. Möglicherweise wird die 
Urankonzentration nicht – wie erwartet – durch Reduktionsprozesse an bzw. im Biofilm 
vermindert, sondern es findet zuerst an den Grenzflächen eine Änderung der Uranspezies 
statt. Sulfat komplexiert Kalzium stärker als Nitrat, so dass auch im Wasser CaSO4-
Komplexe vorliegen (Merkel und Planer-Friedrich (2002)). An Grenzflächen zu Bakterien 
könnte das Kalzium zusätzlich fixiert werden, so dass „nur“ Karbonat und 
Hydroxidverbindungen des Urans vorhanden sind. Hier könnte dann eine Bindung oder eine 
Reduktion erfolgen. 
Als Schlussfolgerung für eine passive Wasserreinigungsanlage ergibt sich für die 
Eliminierung von Uran die Notwendigkeit der vorherigen Entfernung des Nitrates, wenn die 
Festlegung durch Reduktion erfolgen soll. Weiterhin erscheint es günstig, die passive 






4.4 Uranspeziierung und der Einfluss auf die Festlegung in Abhängigkeit vom 
Substrat 
Die Uranspezies hat einen entscheidenden Einfluss auf die Entfernung von Uran aus dem 
Wasser. Brooks et al. (2003) zeigen den Einfluss der U(VI)-Spezies auf die Reduktion zu 
U(VI)-Spezies. Dienemann et al. (2005) weisen ein unterschiedliches Sorptionsverhalten 
verschiedener Komplexe nach. Im Allgemeinen sind Karbonatkomplexe für die Entfernung 
aus der Wasserphase problematischer als Hydroxidkomplexe. Es stellt sich die Frage nach 
dem Einfluss des Substrats, an dem eine Festlegung erfolgen kann, wenn dieses das Milieu 
z.B. durch Abbau mindestens unmittelbar an der Oberfläche beeinflussen kann. Daraus 
abgeleitet ist folgende Hypothese: Die unterschiedlichen Spezies im freien Wasser spielen 
bei der Festlegung nur dann eine Rolle, wenn es an den Oberflächen nicht zu 
Verschiebungen in der chemischen Zusammensetzung als Folge von Lösungs- und 
Abbauprozessen kommt.  
 
4.4.1 Ergebnisse 
In Abbildung 4-16 ist für das System mit hohen Karbonatkonzentrationen die Festlegung an 
Quarzsand dargestellt. Nach den Ergebnissen der geochemischen Modellierung dominiert in 
diesem System der Tricarbonatouranylkomplex. 
Abbildung 4-16 Durchbruchskurve für Quarzsand, hohe Alkalinität, PV: ausgetauschtes 
Porenvolumen, Fließgeschwindigkeiten ca. 1,5 mL min-1  
Im Gegensatz zum Karbonatsystem zeigt das fast karbonatfreie System eine deutlich höhere 


































Abbildung 4-17 Durchbruchskurve für Quarzsand, niedrige Alkalinität PV: ausgetauschtes 
Porenvolumen Fließgeschwindigkeiten Säule 1=1,7 mL min-1; 2,3,4 =1,9 mL min-1  
Bei den Blindwerten traten keine Veränderungen der Urankonzentrationen auf (Indiz für 
fehlende Fällungsreaktionen von Uranhydroxiden). Das Ergebnis der Desorption ist für eine 
Säule in Abbildung 4-18 (Daten in Anlage 4-8) aufgezeichnet. Die Gegenüberstellung der 
Uran- und Kalziumgehalte zeigt einen ähnlichen Verlauf, was auf die Bildung eines elektrisch 
neutralen Kalziumuranyltricarbonatokomplexes hinweist, welcher maßgeblich zur 
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Abbildung 4-18 Verlauf der Uran- und Kalziumkonzentration im Säulenabfluss. Säulenmaterial nach 
vorheriger Uranbeladung (Hydroxidversuch) mit Na2CO3 (Karbonatkonzentration 1g L-1) eluiert (2 
mL min-1); PV=Porenvolumen 
Bei frischen Erlenblättern zeigten die Proben der Schüttelversuche geringere Urankonzen-

























Abbildung 4-19 Urangehalte (µg g-1) in Erlenblättern (frisch), links: Uran im Ansatz als 
Hydroxidkomplex. rechts: Uran im Ansatz als Karbonatkomplex; n=5 
 
Unterschiede in Abhängigkeit von der Uranspezies sind - ähnlich wie bei den 
Säulenversuchen (Abbildung 4-16, ) - bei Erlenblättern nur gering ausgeprägt.  
 
4.4.2 Diskussion und Schlussfolgerungen 
Die Uranspezies hat - wie erwartet - einen entscheidenden Einfluss auf die Entfernung von 
Uran aus dem Wasser. Allerdings sind die Wechselwirkungen an den Grenzflächen 
zwischen Lösung und Feststoff entscheidend. Der Vergleich zwischen anorganischem und 
organischem Feststoff bezogen auf den Hydroxid- und Karbonatansatz legt nahe, dass in 
den Grenzflächenbereichen andere Bedingungen herrschen. Durch den Abbau von 
Kohlenhydraten aus dem Bestandesabfall könnte Kohlendioxid freigesetzt werden (Schlegel 
(1985)) und somit die Uranspeziies verändern. Infolgedessen würde sich die Festlegung von 
Uran nach zwei Stunden in beiden Ansätzen nicht unterscheiden.  
Bei der Desorption des anorganischen mit Uran beladenen Feststoffes mit Uran mittels 
Natriumkarbonat, zeigte sich eine Korrelation zwischen Uran und Kalzium. Kalzium ist in 
geringen Spuren im Feststoff enthalten (Weiske (2006)). Möglicherweise erfolgt hier ein 
Ionenaustausch zwischen Natrium und Kalzium, wie er häufig in Böden beobachtet werden 
konnte (Scheffer und Schachtschabel (1976)). Das in die Lösung migrierende Kalzium 
verbindet sich mit den Uranylkarbonatkomplexen und beschleunigt die 
Freisetzung/Desorption. 
Für eine Festlegung von Uran ist die Speziierung des Urans unmittelbar an der Grenzfläche 
entscheidend. Für die Stabilität der Bindung spielt das Freisetzungspotential von Stoffen, die 
mit Uran stabile Komplexe eingehen können, eine wesentliche Rolle. Bei der Verwendung 
organischer Stoffe sind Veränderungen der chemischen Zusammensetzung als Folge von 
Lösungs- und Abbauprozessen zu berücksichtigen.  
Für einen technischen Ansatz zur Entfernung von Uran ist es wesentlich, die Konzentration 
von Kalzium und Karbonat zu beschränken. Beim Einsatz von organischem Material sind 
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5 Ergebnisse und Diskussion zum Komplex Bestandesabfall 
Wie im theoretischen Teil dargestellt, kann nach dem derzeitigen Wissensstand das Uran 
aus der Lösung in das Sediment an dessen Oberfläche überführt werden. Eine Festlegung 
im Sediment ist möglich. Weiterhin kann ein Transport zum Sediment durch sich ablagernde 
Kolloide erfolgen. Lebende Pflanzen tragen durch ihre relativ geringe  Aufnahme von Uran 
nur in geringem Maße zu einem Transfer bei. Unklar ist, ob abgestorbene Pflanzenteile bei 
der Überführung eine Rolle spielen könnten. Wegen der Bedeutung der Spezies für die 
allgemeine Festlegung sind Betrachtungen im sauren und im basischen Milieu notwendig. 
Da Uran und Arsen redoxsensitiv sind, erscheint eine gemeinsame Betrachtung sinnvoll. Die 
Einbeziehung des Tochternuklides Ra-226 ermöglicht Rückschlüsse, ob - im Falle positiver 
Befunde - diese durch anhaftende Erzteilchen verursacht werden. Zur Ursachenklärung 
könnte auch der Vergleich zwischen gewaschenen und ungewaschenen Proben 
herangezogen werden. 
 
Zusammenfassend ergeben sich folgende Hypothesen: 
• Ein Transfer von Uran, Arsen und Radium-226 aus dem Wasserpfad zum Sediment 
erfolgt durch (allochthonen) Bestandesabfall. 
• Zwischen den Bestandesabfällen verschiedener Arten und Kompartimente bestehen 
Unterschiede. 
• Eisenhaltige Überzüge (Coatings) sind für die Fixierung von Arsen bedeutsam. Im 
Gegensatz dazu kann Uran nicht nur oberflächlich gebunden sein. 
• Es bestehen räumliche Differenzen bei der Verteilung von Uran und Ra-226 
• Bestandesabfälle können auch im sauren Milieu zur Uranfixierung beitragen. 
 
Ausgehend von den bisher erzielten Ergebnissen und den Schlussfolgerungen aus den 
Untersuchungen zur Uranspeziierung und deren Einfluss auf die Festlegung in Abhängigkeit 
vom Substrat ergibt sich die Notwendigkeit, schwer abbaubaren mit leicht abbaubarem 
Bestandesabfall zu vergleichen. Als Vertreter des leicht abbaubaren, allochthonen 
Bestandesabfalls gelten Erlenblätter und Erlenblüten (mit der Differenzierung geschlossen 
und offen). Eichenblätter werden deutlich langsamer abgebaut als Erlenblätter. Da beide 
Baumarten im Untersuchungsgebiet vertreten sind, bezieht sich der Artvergleich sich auf die 
Blätter. Für den Kompartimentvergleich werden zusätzlich Teile die Früchte (Eichelschalen 
und Erlenzapfen sowie Zweige) herangezogen, weil diese noch langsamer abbaubar sind.






5.1 Uran- und Arsengehalte sowie Ra-226-Aktivitätskonzentrationen im neutral- bis 
basischen Milieu 
5.1.1 Kompartimentspezifischer Vergleich (Erle) 
Um zu klären, inwiefern die Gehalte auf anhaftende Schwebstoffe bzw. leicht ablösbare 
Biofilme zurückgeführt werden können, wurde der Bestandesabfall gewaschen (vgl. 
Abschnitt Probenaufbereitung des Bestandesabfalls und Anlagen 4-25 bis 4-27). In 
Abbildung 5-1 sind die Ergebnisse der Aktivitätskonzentrationen von U-238 und Ra-226 des 
Bestandesabfalls (Erlenzweige und Erlenblätter) aus der Quelle dargestellt. 
 
Abbildung 5-1 Aktivitätskonzentrationen von Uran-238 und Radium-226 im Bestandesabfall 
(Erlenblätter) am Probenahmepunkt Quelle (Nov. 2004) mit Angabe des Messfehlers 
 
Die Ergebnisse zeigen für U-238 und Ra-226 extrem hohe Aktivitätskonzentrationen sowohl 
in den gewaschenen als auch in den ungewaschenen Blättern. Die Äste weisen weniger als 
ein Fünftel der U-238-Aktivitätskonzentrationen der Blätter auf. In gewaschenen Blättern 
konnten höhere U-238-Aktivitätskonzentrationen als in ungewaschenen Blättern nach-
gewiesen werden. Gemäß der Annahme, dass anhaftende Schwebstoffe zur Verdünnung 
der Uranaktivitätskonzentrationen beitragen können, kommt es zu einer scheinbaren 
Erhöhung der Uranaktivitätskonzentrationen in den gewaschenen Blättern.  
Im Gegensatz zu U-238 ist ein Großteil des Ra-226 an anhaftende, leicht abwaschbare 
Partikel gebunden. Beim Vergleich der U-238-/Ra-226-Verhältnisse ergibt sich bei den Ästen 
ungefähr ein natürliches radioaktives Gleichgewicht, während bei den Blättern, insbesondere 
bei den gewaschenen Erlenblättern, eine deutliche Verschiebung zu Gunsten von U-238 
feststellbar ist. Ähnlich stellen sich die Ergebnisse für den ca. 11 m von der Quelle entfernten 

































Abbildung 5-2 Aktivitätskonzentrationen von U-238 und Ra-226 im Bestandesabfall (Erlenblätter) am 
Probenahmepunkt Baum1 (Nov. 2004) mit Angabe des Messfehlers 
An den Probenahmepunkten Quelle und Baum1 wurden auffallend hohe Mangangehalte 
festgestellt (Tabelle 5-1). 
Tabelle 5-1 Eisen- und Mangangehalte in sedimentierten Bestandesabfallproben (Trockenmasse); 
(gew.)=gewaschen, (ungew.)=ungewaschen, der Bestandesabfall am Baum1 und Quelle wird durch 
Erlenreste dominiert, AAS-Messung 
Kompartiment Ort Mn Fe 
  µg g-1 µg g-1 
Zweige (gew.) Quelle 7.890 500 
Zweige (ungew.) Quelle 9.920 1.240 
Zweige (ungew.) Baum1 31.400 360 
    
Blätter (gew.) Quelle 31.810 7.650 
Blätter (ungew.) Quelle 65.510 14.060 
Blätter (gew.) Baum1 29.860 520 
Blätter (ungew.) Baum1 103.600 2.510 
 
In der Regel sind die Eisengehalte der Zweige geringer als die der Blätter. Bei Betrachtung 
der beiden Probenahmepunkten Quelle und Baum1 verhalten sich Eisen, U-238 und Ra-226 
in den Astproben ähnlich. Bei den Blättern verhält sich Uran anders als Ra-226 und Eisen. 
Eisen lässt sich wie Ra-226 in großem Umfang abwaschen. Der Vergleich zwischen den 
gewaschenen und ungewaschenen Bestandesabfällen bezüglich Ra-226 und Mangan liefert 
keine eindeutige Korrelation. 
Im Forellenteich können auch höhere Urangehalte an Erlenblättern auftreten (Abbildung 5-3 































gewaschenen und ungewaschenen Erlenblättern wird im folgenden Diagramm eine relativ 
schwerlösliche Komponente (Blei) dargestellt, die als Qualitätsparameter für die Waschung 


































Abbildung 5-3 Uran- Blei- und Arsenkonzentrationen in gewaschenen und ungewaschenen 
Erlenblattproben und den abwaschbaren Bestandteilen der Erlenblätter aus der Kastenfalle im 
Forellenteich (Sommer 2003, Expositionszeit: 3 Monate) 
Es zeigen sich eindeutige Unterschiede zwischen der Verteilung von Uran und Arsen. Die 
Arsenkonzentration nimmt durch Waschung ab. Zwischen Blei und Arsen besteht eine 
Korrelation, die Gehalte verringern sich vom abwaschbaren feinpartikulären Material über 
ungewaschene zu den gewaschenen Bestandesabfallproben. Uran dagegen erreicht mit 
2.000 µg g-1 extrem hohe Konzentrationen im gewaschenen Kompartiment. Es deutet sich 
eine Zunahme der Urangehalte vom abwaschbaren fein partikulären Material über 
ungewaschene zu den gewaschenen Kompartimenten an. Die Streuung der Uran-
konzentrationen in den Bestandesabfallkompartimenten ist sehr hoch.  
Um den Einfluss anhaftender allochthoner Schwebstoffe auf die Urankonzentration im 
Bestandesabfall zu verringern und die Ergebnisse der Freilandproben zu verifizieren, wurden 
für verschiedene Kompartimente Schüttelversuche im Labor durchgeführt. In Abbildung 5-4 
und Abbildung 5-5 sind die Ergebnisse für Erlenblüten und Erlenzapfen dargestellt. Die 
Erlenkätzchen aus dem Schüttelversuch weisen im Vergleich zu den Freilandproben 
ähnliche Urangehalte auf. Der Einfluss der Schwebstoffe ist gering einzustufen. Bei den 
Erlenzapfen wird die Größenordnung der Freilandproben erreicht. Da die Zapfen höhere 
Urangehalte aufweisen, ist ein Einfluss allochthoner Schwebstoffe wahrscheinlich. 
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Abbildung 5-4 Uran in offenen Erlenzapfen (Schüttelversuch mit Forellenteichwasser) 
Auffallend ist bei den offenen Erlenkätzchen die deutliche Abnahme der Urankonzentration 
bei 24 Stunden im Vergleich zur Beprobung nach 2 Stunden. Bei geschlossenen 
Erlenkätzchen, die zum Beispiel durch Wind vorzeitig abgeworfen werden können, wurde 
diese Abnahme nicht beobachtet (Abbildung 5-5 sowie Anlage 4-30). 
 
Abbildung 5-5 Uranaufnahme von offenen (links) und geschlossenen Erlenkätzchen (rechts) 
Im Vergleich zu den Freilandproben weisen die geschlossenen Kätzchen bis zum Ende des 














2 24 30 168
t (h)














2 24 30 168
t (h)
n=6 n=6 n=6 n=6






5.1.2 Kompartimentspezifischer Vergleich (Eiche) 
Bei Eichenblättern wurden ähnliche Ergebnisse für ungewaschene und gewaschene Proben 
gefunden (Abbildung 5-6) wie bei den Erlenblättern. Arsen und Blei haften besonders in 

























As Pb U As Pb U
ungewaschen gewaschen  
Abbildung 5-6 Arsen-, Blei- und Urankonzentrationen in gewaschenen und ungewaschenen 
Eichenblättern aus dem Forellenteich (22.7.2003, n=8) 
Die Bleikonzentrationen liegen im gleichen Konzentrationsbereich wie bei den Erlenblättern 
(ca. 10-25 µg g-1), auch bei den Arsengehalten sind kaum Unterschiede festzustellen.  
Die Verwendung von reduzierenden Gerbstoffen bzw. die Nutzung von Eicheln zur 
Urangewinnung wurde patentiert (JP2038316 und JP2001235593). Dementsprechend 
wurden hohe Urangehalte erwartet, die im Wesentlichen an der Oberfläche gebunden sein 
müssten. 
Die Eichelschalen wiesen wider Erwarten geringere Urankonzentrationen als die 


















Abbildung 5-7 Urankonzentrationen in gewaschenen (w.) und ungewaschenen (unw.) Eicheln, 
Ausfluss des Forellenteiches (April 2004, n=11) 






Der Median der ungewaschenen Proben zeigt höhere Urangehalte als der der gesäuberten 
Proben Der Vergleich der abhängigen Proben zeigt nach dem Wilcoxon signed-rank Test, 
dass die ungewaschenen Proben die höheren Urangehalte aufweisen, α = 0,5%.  
 
5.1.3 Artspezifische Unterschiede  
Im Folgenden werden die Uran- und Arsengehalte in verschiedenen Kompartimenten des 
Bestandesabfalls im neutral bis basischen Milieu vorgestellt, um zu überprüfen, inwiefern sie 
sich in den Uran- und Arsengehalten unterscheiden. Im Vordergrund steht der Vergleich von 
relativ leicht abbaubarem Erlen- und schwerer zersetzbarem Eichenlaub. 
Die Urankonzentrationen in verschiedenen Bestandesabfallproben vom Forellenteich - 
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Abbildung 5-8 Arsen- und Urankonzentrationen in Zweigen, Eichen-, Erlenblättern und 
Erlenfruchtständen (Zapfen) (Probennahme Juli 2003, westlicher Teil der Laubmudde im 
Forellenteich, ungewaschen) 
 
Sowohl für Arsen als auch für Uran weisen die Zweigproben die geringsten Konzentrationen 
auf. Zwischen Eichen- und Erlenblättern deuten sich Unterschiede an, wobei die höheren 
Konzentrationen in den Erlenblättern nachzuweisen sind (Anlagen 4-17 bis 4-19 und 4-23). 
Auffallend sind die hohen Urankonzentrationen in den Erlenzapfen.  
Die ungewaschenen Erlenblüten im Forellenteich wiesen im April Urangehalte um 30 µg g-1 
(n=4) auf. Für Arsen konnte eine durchschnittliche Konzentration um 20 µg g-1 (n=4) ermittelt 
werden. 






5.1.4 Diskussion der Art- und Kompartimentunterschiede 
Im Bestandesabfall von Neuensalz konnten hohe Uran- (20 – 2000 µg g-1) und Arsengehalte 
(25 – 7000 µg g-1) nachgewiesen werden. Es stellt sich die Frage, wodurch diese hohen 
Gehalte verursacht werden. 
 
Blätter 
Eine mögliche Ursache könnte in Kontaminationen der Blätter und Zweige bestehen. 
Oberirdische Teile von Bäumen zeichnen sich aber durch geringe Urangehalte aus (Stoklasa 
und Penkava (1932), Thomas (2000), Brackhage und Dudel (2002)). Für Erlenblätter wurden 
die Urangehalte durch Brackhage et al. (2004) am gleichen Standort geprüft (< 1 µg g-1). 
Ungewaschene Eichenblätter weisen ähnliche Konzentrationen auf (< 1 µgU g-1, unveröffent-
lichte Daten, Dienemann 2005). Die Arsenkonzentrationen in Pflanzen auf kontaminierten 
Standorten bewegen sich in der Regel im unteren µg g-1-Bereich (Dienemann (1995)). 
Dementsprechend kann der Eintrag bereits kontaminierten Bestandesabfalls als mögliche 
Ursache ausgeschlossen werden. 
Zänker et al. (2002) und Ulrich et al. (2005) zeigen, dass Schwermetalle - einschließlich Uran 
- durch Kolloide transportiert und an Oberflächen angelagert werden können. Diese Autoren 
weisen Kolloiden und kleinsten Partikeln eine große Bedeutung zu. Durch Waschen der 
Bestandesabfallproben können kleinste Partikel entfernt werden. Die abgewaschene 
Fraktion des Bestandesabfalls weist höhere Arsen- und Bleigehalte auf als die 
ungewaschenen und gewaschenen Blattproben. Auch die Ra-226-Aktivitätskonzentrationen 
zeigen eine ähnliche Verteilung.  
Gewaschene Bestandesabfallproben weisen im Gegensatz zu nicht gewaschenen 
Blattproben höhere Urangehalte auf. Der Sedimentkontakt war durch das Einbringen der 
Kastenfalle (Forellenteich) eingeschränkt. Als Folge werden unterschiedliche 
Festlegungsprozesse von Arsen, Ra-226 und Uran angenommen. 
Kalin et al. (2005) verweisen auf die besondere Bedeutung der Sorption zur Schadstoff-
festlegung an aquatische Pflanzen. In den Sorptionsversuchen mit Blättern konnte eine 
maximale Urankonzentration von 80 µg g-1 (Abbildung 4-19) festgestellt werden. Diese 
Gehalte sind deutlich geringer als die im Freiland beobachteten Konzentrationen.  
Die Unterschiede der Urangehalte im Schüttelversuch zwischen der Zugabe von Uran als 
Hydroxid- bzw. Karbonatkomplex waren - bezogen auf die Unterschiede in den Säulen-
versuchen mit anorganischem Substrat - vernachlässigbar. Sie könnten auf mikrobielle 
Abbauprozesse, bei denen Kohlendioxid freigesetzt wird, welches wiederum in der Lösung 
bei entsprechenden neutral-basischen pH-Werten z.T. als Karbonat fixiert wird und 
anschließend mit den Uranhydroxidkomplexen reagiert, zurückgeführt werden. Es würde 
dann eine Sorption an Abbauprodukten und beteiligten Biofilmen erfolgen. 
Im Zuge des Abbaus werden die Blätter innerhalb kurzer Zeit mit einem Biofilm überzogen. 
Der Abbau an sich ist von der chemischen Zusammensetzung der Blätter abhängig 
(Thormann (2006), Moore und Basiliko (2006)). Es ist zu vermuten, dass deswegen die 
Biofilme auf den Eichenblättern nicht identisch mit denen der Erlenblätter sind. An der 






Oberfläche kann ein oxidatives Milieu herrschen und Arsen festgelegt werden. Im Biofilm 
herrschen reduzierende Bedingungen (Smith (2001)). Dadurch wäre es möglich, dass U(IV) 
zu U(VI) reduziert werden könnte (Brooks et al. (2003), Bender et al. (2000)). Die 
Unterschiede in den Urangehalten zwischen gewaschenen und ungewaschenen 
Bestandesabfallproben könnten auf mikrobiologische Reduktion nicht nur auf den äußeren 
Oberflächen, sondern auch im Blatt selbst zurückzuführen sein. Pseudomonaden können an 
den Abbauprozessen im Blatt und Sediment beteiligt sein (Fritsche (1985)). Fritsche (1985) 
und Tawfik et al. (2005) beschreiben für Pseudomonaden extrem hohe Urangehalte. 
Möglicherweise handelt es sich hierbei nicht nur um eine Reduktion an der Oberfläche. 
Andere Bakterien wie Geobacter metallireducens, Desulfovibrio desulfuricans, Shewanella 
spec. und Clostridium spec. sind in der Lage, Uran(VI) zu reduzieren und als U(IV)-
Substanzen zu fällen (Lovley und Phillips (1992), Lovley et al. (1993), Francis et al. (1994), 
Abdelouas et al. (1998), Finneran et al. (2002), Holmes et al. (2002), Ortiz-Bernad et al. 
(2004), Francis (2005)). Suzuki und Banfield (1999) zeigen, dass Pilze teilweise noch höhere 
Urankonzentrationen aufweisen als Bakterien. Nach Gessner und Chauvet (1993) sind 
aquatische Hyphomyceten am Abbau des Bestandesabfalls besonders beteiligt. 
Die Fällung von Humaten bzw. Fulvaten ist als Festlegungsmechanismus ähnlich wie die 
mikrobielle Reduktion möglich (von Borstel (1984)). Als Festlegungsmechanismus hätte sie 
den Vorteil, keine stark reduzierenden Bedingungen zu benötigen. Sie könnte ebenfalls die 
relativ hohen Urankonzentrationen an den schwach abgebauten Eichenblättern erklären. 
Dieser Ansatz wird auch durch die Untersuchungen an Braunkohlen in Hesselbach (Bayern) 
bestärkt, wo es zu einer Festlegung von U(VI) in Form von Humaten kam (Schönwiese et al. 
(2005)). Wahrscheinlich wäre zuerst eine Anreicherung von U(VI) durch Biosorption und 
anschließend eine Fixierung als Humat denkbar.  
 
Blüten 
Bei den Sorptionsversuchen mit Erlenkätzchen und Erlenzapfen wurden innerhalb der ersten 
zwei Stunden 5 - 30 µg g-1 festgelegt. Im Versuch mit geöffneten Erlenkätzchen zeigte sich 
nach 24 Stunden eine deutliche Abnahme der Uranfixierung, die nach 30 Stunden wieder 
deutlich anstieg. Es war nicht möglich, die Versuche an den geöffneten Erlenkätzchen mit 
Isothermen zu beschreiben.  
Die Sorption an natürlichen Materialien ist ein schneller Prozess und für Schwermetalle nach 
wenigen Minuten abgeschlossen (Scope (2005)). Die Zunahme bzw. die Abnahme kann 
dann das Resultat der Einwirkung der Lösung auf die Bestandesabfälle sein. Gessner 
(1991b) zeigt die Veränderung der chemischen Zusammensetzung während des 
Abbauprozesses an Erlenblättern. Im Vergleich zu Erlenblättern sind offene Erlenkätzchen 
filigraner und weisen sehr wahrscheinlich eine größere spezifische Oberfläche auf, so dass 
der Umbau organischer Substanzen schneller abläuft als bei Blättern. Bestimmte Stoffe 
werden Bakterien schneller zur Verfügung gestellt, aber auch eher aufgebraucht. Das könnte 
wiederum zum Absterben bestimmter Bakterien und der Entwicklung eines neuen Biofilms 






führen, welcher sich durch eine höhere Uranfixierung auszeichnen oder Stoffe freilegen bzw. 
produzieren könnte, die ihrerseits durch eine höhere Uranfixierung gekennzeichnet sind. 
 
Früchte 
Nach zwei japanischen Patenten (JP2038316 und JP2001235593) sowie Nakajima und 
Sakaguchi (1999) führen natürliche (Zugabe von Eicheln) und künstliche Gerbsäuren zu 
einer Uranverringerung im Wasser; sie wurden für den Einsatz zur Urangewinnung 
empfohlen. Die Eichelschalen in Neuensalz zeigten nur Urangehalte von 50 µg g-1 (Median, 
ungewaschen). Diese geringen Urangehalte legen den Schluss nahe, dass für die Fixierung 
andere Prozesse ausschlaggebender sind. 
Erlenzapfen weisen einen hohen Anteil an Gerbsäuren auf, die reduzierend wirken können 
und so zur Uranfestlegung beitragen. Zusätzlich verbleiben einige Samen in den Zapfen, 
wenn diese in das Wasser fallen. Die Samen sind im Allgemeinen nährstoffreich und können 
abgebaut werden, wobei der Abbau häufig mit Säureproduktion verbunden ist. Auf Grund der 
Form der Zapfen findet nur ein eingeschränkter Wasseraustausch statt. Infolgedessen kann 
sich ein pH-Gradient ausbilden. Möglicherweise kogualieren die Huminsäuren an der 
Trennschicht als Kalzium-Humate, von Borstel (1984) beschreibt über diese Fällung das 
Anreichern von Uran in Kohle. 
Die Fällung von Humaten bzw. Fulvaten ist als Festlegungsmechanismus ähnlich wie die bei 
den Blättern sehr wahrscheinlich (von Borstel (1984)).  
 






5.2 Bestandesabfälle mit Überzügen (Coatings) 
Eisen wird zur Festlegung von Uran- und Arsen aus Sickerwässern genutzt (vgl. Unterkapitel 
1.4). Im Untersuchungsgebiet wurden in den Wintermonaten ab Dezember 2003 
ockerfarbene Überzüge auf Blättern in der Quelle festgestellt. In Abbildung 5-9 ist eine 










Abbildung 5-9 Bestandesabfall (Eichenblatt Ober- und Unterseite) mit Überzug (Neuensalz, Quelle, 
17.12.2004) 
Es wurde die Hypothese aufgestellt, dass durch diese Überzüge die Arsen- und Urangehalte 
deutlich erhöht werden. Nachfolgend sind dazu die Uran- und Arsengehalte wiedergegeben 
(Abbildung 5-10, Anlagen 4-22 und 4-23). 
 
Abbildung 5-10 Arsen- und Urankonzentrationen verschiedener ungewaschener Bestandesabfälle mit 
Eisenhydroxidfilm (Quelle, Neuensalz 17.12.2003)  
Eine Aufkonzentrierung von Arsen zu den sonst beobachteten 50 – 300 µg As g-1 um mehr 
als eine Zehnerpotenz ist deutlich zu erkennen. Im Gegensatz dazu liegen die Urangehalte 
in Erlenblättern in der gleichen Größenordnung wie im Forellenteich bzw. bei den 
Eichenblättern (Abbildung 5-8). Im Vergleich zu den Proben der Quelle vom Dezember 2004 
betragen die Urangehalte nur ca. 10% (Abbildung 5-1). 
Im Abschnitt 1.3.1 wurde gezeigt, dass Kalzium stabile Verbindungen mit Uran eingeht. 
Ausgehend von der Vermutung, dass im Falle einer hohen Festlegung von Kalzium am 








































ungewaschener Erlen- und Eichenblätter vom Probenahmepunkt Gerinne gegenübergestellt. 
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Abbildung 5-11 Uran- und Kalziumgehalte in ungewaschenen Eichenblättern (links, r2= 0,932, n=7) 
und ungewaschenen Erlenblättern (rechts), Probenahmepunkt Gerinne, Februar 2004 
In Abbildung 5-10 zeigt sich, dass die Blätter mit eisenhaltigen Überzügen bei durchschnitt-
lichen Urangehalten sehr hohe Arsengehalte aufwiesen. 
Fritzsche (2003), Fritzsche et al. (2006) belegen, dass in den Untersuchungsgebieten Arsen 
an Eisenhydroxiden gebunden ist (Mitfällung/Sorption) und Konzentrationen bis 40 mgAs g-1 
auftreten. Die extrem hohen Arsengehalte in den Proben mit den Eisenüberzügen von der 
Quelle Neuensalz bestätigen die besondere Rolle der Fixierung von Arsen. Es konnte auch 
gezeigt werden, dass an den Eisenhydroxiden Urangehalte bis 600 µg g-1 auftreten. Die 
hohen Arsengehalte in den Proben mit den Eisenüberzügen von der Quelle Neuensalz 
gehen mit geringen Urangehalten einher (Mediane: Eichenblätter 50 µg g-1, Erlenblätter 
380 µg g-1). Diese relativ geringen Urangehalte lassen sich durch belegte Sorptionsplätze 
erklären. Die Untersuchungen von Zuyi et al. (2000) zeigen eine Verringerung der 
Sorptionskapazität für Uran an Eisenmineralen in Anwesenheit von Fulvinsäuren bei neutral-
basischen pH-Werten. gibt die folgende Selektivitätsreihe für Sorption an amorphen 
Eisenhydroxiden an: As(V)>HPO42->>HCO3->>SO42-,F-, Cl-,DOC. Wenn Uran in Form von 
Carbonatokomplexen vorliegt, wären – verglichen mit Arsenat - die Sorptionsplätze 
eingeschränkt. Ausgehend von der Struktur wäre eine Bindung wie bei Hydrogenkarbonat zu 
erwarten.  
Scott et al. (2004) weisen in ihren Untersuchungen nach, dass die Bindung bei Stahl und 
dessen Korrosionsverbindungen hauptsächlich an einer Fe2O3-Schicht erfolgt, die das 
unmittelbare Korrosionsprodukt einer FeO-Schicht ist. Da das austretende Wasser in 
Neuensalz durch den Deponieeinfluss sowie durch infiltrierende Wässer aus den Klär-
schlammablagerungen mit organischen Stoffen und Nitrat belastet ist, wäre es möglich, dass 
sich die Eisenhydroxidüberzüge nicht aus Fe(II)-Ionen, sondern aus Fe(III)-Komplexen 
gebildet haben. Noubactep (persönliche Mitteilung, 2006) vertritt die Ansicht, dass die 
Schadstoffimmobilisierung von Uran mit Eisen(0) auf die indirekten (reduktiven) Prozesse 
zurückzuführen ist.  






Beim Vergleich der Kalzium- und Urangehalte in ungewaschenen Blättern konnte zwar bei 
Eichenblättern eine Korrelation nachgewiesen werden, nicht aber bei Erlenblättern 
(Abbildung 5-11). 
Gulder und Köblel (1993) geben für Eichenblätter mittlere Kalziumgehalte von 7,1 mg g-1 
(4,1-10,1 mg g-1 bei n=11) an, was auch durch die Ergebnisse des BMELF (1997) bestätigt 
wird. Riek und Strohbach (2003) beschreiben für Erlenblätter einen Kalziumgehalt von 10 mg 
g-1. In den untersuchten Bestandesabfällen am Probenahmepunkt Gerinne lagen die 
Kalziumgehalte im Durchschnitt deutlich darüber (Eiche: 9 – 33 mg g-1, Erle 16 – 22 mg g-1). 
Diese erhöhten Gehalte könnten durch die Festlegung von Kalzium an Cellulose (Lieser 
(1953)) oder durch autotrophen Aufwuchs (Mikroalgen) erklärt werden. Dienemann et al. 
(2005) zeigen, dass Algen durch Kohlendioxidentzug/Kalzifikation eine höhere Uransorption 
erreichen. Der langsame Abbau der Eichenblätter begünstigt die Entwicklung phototrophen 
Aufwuchses auf relativ stabiler Unterlage. Möglicherweise migriert dann das Uran langsam in 
das Blatt, wo es festgelegt wird. Der schnelle Abbau von Erlenblättern behindert den Aufbau 
eines „stabilen Biofilms“, stattdessen werden (Cellulose)Fasern freigesetzt. Die Bindung des 
Urans in den Erlenblättern könnte an Abbauprodukten oder an den durch den Abbau 
freigelegten Stoffen erfolgen. 
 






5.3 Bestandesabfall - neutrales Milieu (Verteilung) 
Einige der oben dargestellten Ergebnisse könnten auf räumliche Unterschiede - 
beispielsweise in der Temperaturverteilung etc. - zurückzuführen sein. Gerade bei einer 
möglichen Übertragung der Ergebnisse auf ein „constructed wetland“ sind räumlich bedingte 
Festlegungen sehr bedeutsam. Daher erfolgte eine experimentelle Überprüfung der 
Festlegung an verschiedenen Stellen im Freiland mit Bestandesabfall.  
 
Ergebnis 
Der Bestandesabfall, der in der Quelle und im Forellenteich ausgesetzt wurde, zeigte keine 
makroskopischen Abbauspuren.  
Das Laub vom Hauptwehr wurde durch Gammariden (nach Korneck 2005 handelte es sich 
um Gammarus pulex) vollständig zerkleinert und konnte für die nachfolgenden Analysen 
nicht mehr verwendet werden. Auch der Behälter von Baum 1 wies einen massiven Besatz 
von Gammarus pulex auf (n>58 pro Korb). Allerdings konnten an diesem Standort zwei 
Fraktionen - die des Bestandesabfalls und die grobe Fraktion des zerkleinerten 
Bestandesabfalls - gewonnen werden. Beide Fraktionen unterscheiden sich deutlich 
hinsichtlich der spezifischen Aktivitätskonzentrationen von Ra-226 und U-238 (Tabelle 5-2). 
Tabelle 5-2 Aktivitätskonzentrationen der ausgesetzten Erlenblattproben (Abstrom, Neuensalz, 
Expositionsdauer 16d; Dezember 2005) 
Probenahmeort Entfernung U-238 Ra-226 Pb-210 Anmerkungen 
 m Bq g-1 Bq g-1 Bq g-1  
Quelle 0 5,5 0,4 <0,1  
Baum 1 11 4,8 2,0 <0,2 Bestandesabfall 
Baum 1 11 3,0 7,4 <0,1 Zersetzter 
Bestandesabfall 
Hauptwehr  - - - Verlust durch 
Abbau 
Forellenteich 250 1,9 0,3 <0,06 Akkumulationszone
Forellenteich 250 1,7 1,2   0,34 Erosionszone 
Die Aktivitätskonzentrationen von U-238 im Versuch und im Freiland nehmen entlang des 
Fließweges ab. Der Versuch zeigt, dass diese Abnahme für Ra-226 entlang des Fließweges 
nicht bestätigt werden kann. 
Kupsch (1997) konnte am Wismutstandort Schlema nachweisen, dass Uran über 
Huminstoffe in die Vorflut gelangt. Der Einfluss von Huminsäuren auf eine 
Urankomplexierung ist durch zahlreiche Arbeiten belegt (Kupsch (1998), Jackson (2005), 
Sachs et al. (2005), Palumbo et al. (2006)). Das Wasser tritt vermutlich relativ huminstofffrei 
am Probenahmepunkt Quelle aus und reichert sich durch organische Einträge aus dem 
Einzugsgebiet mit DOC an. Das Uran könnte mit dem DOC Komplexe bilden (Kupsch 
(1998)), wodurch die Festlegung am Sediment oder Bestandesabfall verringert würde.  






Am Probenahmepunkt Quelle war eine Abnahme der Temperatur (von ca. 12°C am 
Austrittspunkt auf 3°C nach 250 m im Forellenteich im Dezember, Dudel et al. (2005)) 
festgestellt worden. Da das Wachstum von Bakterien und die Herausbildung von Biofilmen 
temperaturabhängig sind, könnte auch hierin eine mögliche Ursache für die räumliche 
Verteilung bestehen.  
In den Körben werden Partikel ein- und ausgetragen. Entlang des Forellenbaches konnten 
zahlreiche Makroinvertebraten beobachtet werden. Die Detrituspartikel könnten zur Sorption 
von Uran beitragen bzw. ebenfalls zur Herausbildung von Biofilmen führen, an denen das 
Uran fixiert wird. 
Zusammenfassend handelt es sich um komplexe raum-zeitliche differenzierte Fixierungs-, 
Rücklösungs- und Umlagerungsprozesse, die von biologischen Prozessen überlagert 
werden. Da diese Prozesse sehr komplex sind, sollten diese (bis zur Aufklärung – 
experimentelle Prüfung) bei einer Pilotanlage eingeschränkt werden. Eine Möglichkeit würde 
in der Anlage von Hindernissen, die die Wanderung von Gammarus pulex verhindern.     
 






5.4 Uran- und Arsengehalte im saurem Milieu 
Entlang des Fließweges der Nord-Südhalde (Lengenfeld) können Veränderungen der 
Wasserzusammensetzung u. a. durch den Eintrag von Kohlenstoffverbindungen bzw. durch 
das Ausfällen von z.B. Eisensulfaten erfolgen. In diesem Zusammenhang stellt sich die 
Frage, inwiefern sich das Sediment auf einer relativ kurzen Fließstrecke hinsichtlich der 
Urangehalte verändern kann und ob die ausfallenden Eisensulfate und der eingewehte 
allochthone Bestandesabfall Unterschiede in den Urangehalten aufweisen.  
Entlang der Sickerwasserstrecke erfolgt eine Veränderung der Urangehalte im Bestandes-
abfall (Abbildung 5-12). 
 
 
Abbildung 5-12 Urangehalte in ungesäuberten Bestandesabfallblattproben und dem von 
Bestandesabfall befreiten eisenreichen Sediment (zu unterschiedlichen Probenahmezeiten an der 
Nord-Südhalde, Lengenfeld), n=7, Darstellung des Medians mit der minimalen und maximalen 
Konzentration, Pfeil kennzeichnet Fließrichtung von der Austrittstelle zur Mündung (Frühjahr 2002) 
 
Im eisensulfathaltigen Sediment sind die Urangehalte an allen beprobten Entfernungen 
nahezu gleich. Zur Klärung, wo die höheren Urangehalte im Bestandesabfall im Vergleich 
zum eisenhaltigen Sediment zu lokalisieren sind (oberflächig bzw. im Holz), wurden, wie in  
Material und Methoden erwähnt, Zweige halbiert und entsprechend aufbereitet. Die 

























Abbildung 5-13 Urangehalte in behandelten (ohne Fe.: ohne Eisenkrusten) und unbehandelten 
Zweigproben (Zw=Zweigprobe) (mit Eisenkrusten), Sickerwasseraustrittstelle der Nord-Südhalde, 
September 2003 
 
Die Mediane der Urankonzentrationen zeigen nur geringe Unterschiede. Generell sind die 
Urangehalte in den unterschiedlich behandelten Proben mit ca. 70 µg g-1 gering. Im 
Vergleich zu den Urangehalten zeigen die Arsengehalte deutlichere Unterschiede (Abbildung 
5-14 und Anlage 4-15).  
Abbildung 5-14 Arsengehalte in behandelten (ohne Fe.: ohne Eisenkrusten) und unbehandelten 
Zweigproben (mit Fe.: mit Eisenkrusten), Sickerwasseraustrittstelle der Nord-Südhalde, September 
2003 
 
Die Arsengehalte sind mit Ausnahme von Probe 3 in den eisenreicheren Proben erhöht. An 
den Standorten 30 m bzw. 35 m entfernt von der Quelle zeigen sich deutliche Unterschiede 
in den Uran- und Arsengehalten bezüglich in den Eisenkrusten der Blattkompartimente 
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Abbildung 5-15 Uran- und Arsengehalte in unbehandelten Bestandesabfallproben (Blätter/Nadeln) 
30 m bzw. 35 m entfernt von der Sickerwasseraustrittsstelle, Nord-Südhalde, Lengenfeld, Frühjahr 
2002 
 
Bei den Arsengehalten liegt ein positiver Trend gegenüber den Eisenkonzentrationen vor. 
Die Urankonzentrationen zeigen einen negativen Trend gegenüber Eisengehalten (zwischen 
Fe und U ist rs = -0,91). Positive Trends zwischen den Uran- und den Kohlenstoff- sowie den 
Kalziumkonzentrationen sind in Abbildung 5-16 dargestellt (zwischen Ca und U ist rs = 0.91; 
zwischen C und U ist rs = 0,91). 
 
Abbildung 5-16 Uran-, Kalzium- und Kohlenstoffgehalte in unbehandelten Bestandesabfallproben 
(Blätter/Nadeln) 30 m bzw. 35 m entfernt von der Sickerwasseraustrittsstelle, Nord-Südhalde, 
Lengenfeld 
 
Auffallend ist, dass sich bei geringen Kohlenstoffgehalten (bis 200 mg g-1) die Uran- und 















































geht tendenziell mit der Zunahme der Urangehalte einher. Beim Abbau und der Inkohlung 
kann es zur Anreicherung von Kohlenstoffgehalten im Zusammenhang mit einer veränderten 
Zusammensetzung organischer Verbindungen. Diese geht mit einher. Gemäß der 
Hypothese, dass die veränderte Zusammensetzung eine Funktion der Zeit ist, müssten mit 
zunehmendem Alter die Urankonzentrationen steigen. In Abbildung 5-17 sind die 
Urangehalte an der Sickerwasseraustrittsstelle zu verschiedenen Zeitpunkten dargestellt. 




Abbildung 5-17 Jahreszeitliche Veränderung der Urangehalte in unbehandelten 
Bestandesabfallblattproben (Blätter), Sickerwasseraustrittsstelle der Nord-Südhalde, September: 
neuer frischer Bestandesabfall 
 
Im Gegensatz zu den Proben von April, Mai und Juni handelt es sich bei den Proben vom 
September um frischen Bestandesabfall. Unter der Annahme, dass im September 2002 die 
Urangehalte so niedrig wie 2004 waren, würde sich als Folge von Abbauprozessen der 
Urangehalt im Bestandesabfall innerhalb von sieben Monaten (September-April) nahezu 
verdoppeln. 
 
Diskussion und Zusammenfassung 
Im Rahmen der Untersuchungen des Bestandesabfalls entlang der sauren Fließstrecke (pH-
Werte 3 - 3,5) in Lengenfeld konnte festgestellt werden, dass die Bestandesabfallproben 
höhere Urangehalte (70 – 280 µg g-1) als das sie umgebende eisenhaltige Sediment 
aufwiesen (20 - 120 µg g-1). Die Urangehalte nehmen von der Sickerwasseraustrittsstelle bis 
zur Mündung in den Plohnbach ab (Abbildung 5-12). Eine Entfernung der eisenhaltigen 
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Abnahme der Urangehalte (Abbildung 5-13). Die Urangehalte weisen zu Kohlenstoff und 
Kalzium einen hohen Rangkoeffizienten nach Spearman auf (Abschnitt 5.4).  
 
Das Uran liegt im Vergleich zum basischen Milieu bei pH-Werten von 3 - 3,5 nicht mehr in 
Form von Trikarbonaturanylkomplexen vor. Es könnte in Form von Uransulfatkomplexen mit 
den Sulfationen um Sorptionsplätze an den eisenreichen Sedimenten konkurrieren.  
Die Sorption ist bei diesen pH-Bedingungen und Sulfatkonzentrationen gering, was auch die 
relativ geringen Arsenkonzentrationen am ungesäuberten (eisenhaltigen) Bestandesabfall 
belegen (Abbildung 5-14 und Abbildung 5-15). Das Ergebnis wird auch durch Laborbefunde 
von Barnett et al. (2000) unterstrichen, wonach eine Sorption von Uranverbindungen 
unterhalb von pH 4 mit < 10 % wegen der analytischen Gegebenheiten fast zu 
vernachlässigen ist.  
Im Vergleich zu den eisendominierten Sedimenten verfügen die Bestandesabfälle mit ihren 
zahlreichen Kohlenstoffverbindungen über die Möglichkeit der Reduktion der Uran-
verbindungen. Auf Grund der Eigenschaften des Urans herrschen im sauren Milieu 
günstigere Bedingungen für eine Reduktion (Brookins (1988), Naoto (2005)). Zusätzlich 
erleichtert die Abwesenheit von Urancarbonatokomplexen die Reduktion des Urans (Brooks 
et al. (2003)).  
Neben der Reduktion ist auch die Bindung an starke Säuregruppen wie Carboxylat-Gruppen 
am Bestandesabfall möglich. Von Borstel 1984 beschreibt die Bindung von Uran im sauren 
Milieu durch verschiedene Substanzen (Gallussäure, Salicylsäure, Benzoesäure etc.). 
Danach erfolgt bei der Entstehung von Kohlen eine Reduktion von Uran(IV). 
Aufgrund der niedrigen pH-Werte, der Farbe und der hohen Sulfat- und Eisengehalte könnte 
es sich bei den Ausfällungen um ein schwertmannitreiches Sediment handeln. Bei der 
Umwandlung (Alterung) von Schwertmannit an der Oberfläche des Bestandesabfalls kann es 
zur Bildung von Ferrihydrit kommen. Die Bildung von Eisenhydroxiden könnte mit einer 
weiteren pH-Absenkung einhergehen. Entsprechend der Untersuchungen zur Löslichkeit 
synthetischer Schwertmannite und Ferrihydrite von Yu et al. (2002) kann vermutet werden, 
dass diese Umwandlung im Bereich von Stunden bis Tagen abläuft (bei röntgeno-
graphischen Untersuchungen konnten im Sediment neben nicht identifizierbaren amorphen 
Strukturen nur Jarosit und Goethit nachgewiesen werden). Die Kristallinität des Goethits 
nahm mit zunehmender Sedimenttiefe zu (unveröffentlicht, Dienemann). Die geringen pH-
Werte verändern den Bestandesabfall und könnten lokal zur Fällung sich bildender 
Huminsäuren führen, wobei das freigesetzte Kalzium möglicherweise dann als Kalzium-
Humat ausfällt (Kalzium-Humat bzw. Dopplerit; Naumann (1874)). Doppleritvorkommen 
treten Torfen und Kohlen auf (Potonié (1911)). Schreiber (1927), Berger (1958) und 
Overbeck (1975) beschreiben relativ große Doppleritvorkommen, die ihrer Meinung nach 
durch das Zusammentreffen „kolloidführenden“ Wassers mit „an Salzen reichen 
Grundwässern“ entstehen. In Lengenfeld würde das Haldensickerwasser die Funktion dieses 
Grundwassers in einem Mikromaßstab erfüllen. Möglicherweise ist die Verteilung von 
Kalzium, Kohlenstoff und Uran auf eine gemeinsame Fällung zurückzuführen. Die 






unterschiedliche Größe spricht gegen einen diadochten Einbau, es sei denn, Uran läge als 
U(IV) vor (Rösler (1983)). Die Entstehung von Humusgelen ist infolge des pH-Gradienten 
entlang der Fließstrecke der Effekt im sauersten Abschnitt (Austritt) am höchsten. Die 
Zunahme der Urangehalte mit der Zeit könnte auf den Abbau durch Bakterien und die 
Auswaschung eines Teils der organischen Substanz zurückgeführt werden. Des Weiteren ist 
durch die Umkrustung der Bestandesabfälle der Austausch von Wasser und gelösten Stoffen 
zwischen Bestandesabfall und Sickerwasser stark eingeschränkt, was die Entstehung 
kleinster anaerober Räume begünstigt. 
 
 
5.5 Zusammenfassung und Schlussfolgerung 
Der Bestandesabfall kann durch Anlagerung von Partikeln und durch Sorption zur 
Verlagerung des gelösten Urans aus der wässrigen Phase in das Sediment beitragen 
(sowohl bei neutralen als auch bei sauren pH-Werten). Es bestehen hinsichtlich der 
Festlegung art- und kompartimentspezifische Unterschiede.  
Da der Bestandesabfall selbst relativ leicht verlagert werden kann, besteht die Möglichkeit 
der Entkopplung vom Ort der Kontamination (Aufnahme von Uran) und der Ablagerung des 









6 Ergebnisse und Diskussion zum Komplex Sedimente 
Sedimente können hohe Arsen-, Radium- und Urangehalte aufweisen. Unklar sind wie diese 
Anreicherungen entstanden. Um Sedimente als Senke für Wasserreinigungsprozesse zu 
nutzen, sind unter anderem Aussagen zur der Höhe der Gehalte in verschiedenen 
Feuchtgebietstrukturen und zur Herkunft notwendig.  
Den ersten Schwerpunkt bilden folgende Arbeitshypothesen: 
• Im Zeitraum von einigen Jahren bzw. Jahrzehnten erfolgt ein Rückhalt von Arsen und 
Uran besonders in organischen Mudden. 
• Die Urangehalte in organischen Mudden können u. a. auf Prozesse zurückgeführt 
werden, die das Uran aus der gelösten Phase in das Sediment überführen und auf 
Einschwemmungen von Erzteilchen zurückzuführen sind. 
• Von der Sickerwasserstelle aus tritt eine unterschiedliche räumliche Verteilung der 
Arsen-, Radium- und Urangehalte auf. 
Einen weiteren Schwerpunkt für die Nutzung von Sedimenten für eine passive 
Wasserreinigung bildet die Stabilität der Bindung in den Sedimenten. Abgeleitet von den 
chemischen Eigenschaften der Stoffe lautet die Arbeitshypothese in Bezug auf Uran Arsen 
und Radium: 
• Aus dem Wasserpfad entferntes Arsen und Radium ist leichter mobilisierbar als Uran. 
 
6.1 Räumliche Verteilung und Tiefenverteilung 
6.1.1 Ergebnisse der Räumliche Verteilung 
Unmittelbar an den Sickerwasseraustrittstellen auf der Tailingfläche konnten hohe Arsen-
gehalte gemessen werden. (Abbildung 6-1; vgl. Sickerwasseraustrittsstellen Lengenfeld in 















Abbildung 6-1 Arsen-, Blei- und Urankonzentrationen (µg g-1) in den eisenhaltigen unverfestigten 







Die Arsengehalte sind im Vergleich zu den anderen beiden Schwermetallen extrem hoch (ca. 
30 mg g-1). Für die räumliche Verteilung sind einerseits Ergebnisse von Untersuchungen von 
der Tailingfläche, die allerdings nur zeitweise in den Tailingteich entwässert, nachfolgend 
zusammengefasst dargestellt. Andererseits ist die Fließstrecke von der Quelle des 
Forellenbaches, welcher in den Forellenteich mündet, wiedergegeben. Kurz vor der 
Einmündung befindet sich das Überflutungsgebiet. Die Verteilung der Urangehalte ist aus 
Abbildung 6-2 ersichtlich, weitere Schwermetallgehalte sind in den Anlagen 4-33 bis 4-55 
und 4-58 aufgeführt. Die größten durchschnittlichen Urangehalte treten im Forellenteich auf, 
gefolgt von denen des Forellenbachs. Weiterhin sind sowohl bei der Tailingfläche als auch 





















































n=44 n=18 n=69 n=25 n=98
 
Abbildung 6-2 Urangehalte (µg g-1) in Sedimenten, Neuensalz (ohne Sedimente der östlichen 
Sickerwässer vom Tailing – vergleiche Abbildung 6-1), ICP-MS-Analysen 






















































n=44 n=18 n=67 n=40 n=96
 
Abbildung 6-3 Arsengehalte (µg g-1) in Sedimenten, Neuensalz (ohne Sedimente der östlichen 
Sickerwässer vom Tailing – vergleiche Abbildung 6-1), ICP-MS-Analysen 
Die Arsenkonzentrationen sind in den Sedimenten des Forellenbachs am höchsten. Im 
Gegensatz zu den Urangehalten liegen die Arsengehalte in den Tailingflächen bzw. im 
Tailingteich im Durchschnitt über denen des Forellenteiches. Ausgehend von der Hypothese, 
dass es zur Zonierung von Uran und Arsen im Forellenteich kommt, erfolgte die 




































Abbildung 6-4 Arsen- und Urangehalte (µg g-1) in den Sedimenten des Zulaufes (NO-SO-Profil) und im 







Der Vergleich der Urangehalte des Profils vom Zufluss mit dem des Abflusses zeigt, dass die 
Urangehalte des Sediments im Abfluss höher sind als im Zufluss (Wech-Test α < 0,0001). 
Bei den Arsengehalten treten im Unterschied zu den Urangehalten die höheren Gehalte im 
Profil des Zuflusses auf (Wech-Test α= 0,0001).  
Für Tailingteich, Forellenbach und Forellenteich sind die Ra-226-Aktivitätskonzentrationen 
nachfolgend zusammengefasst (Abbildung 6-5). Ähnlich wie bei Arsen treten die höchsten 











































n=3 n=7 n=11 n=15
 
Abbildung 6-5 Übersichtsdarstellung der Aktivitätskonzentrationen von Ra-226 (Bq g-1) in Sedimenten, 
Neuensalz, unterbrochene Y-Achse 
Entlang des Forellenbaches ist eine deutliche Abnahme der Ra-226-Aktivitäts-
konzentrationen zu erkennen. 
 
6.1.2 Ergebnisse der Tiefenverteilung 
Exemplarisch erfolgt die Betrachtung der Tiefenverteilung nur an den Sedimenten des 
Forellenteiches, da die Sedimente vom Tailingteich nicht durch eine deutliche organische 
Mudden gekennzeichnet sind. Organische Mudden können sehr unterschiedlich 
herausgebildet sein und der Übergang zu den unter ihnen befindlichen Horizonten ist nicht 
immer scharf ausgeprägt bzw. eindeutig zu erkennen (z.B. durch Einwaschungen). Um eine 



































U (N< 0.5%) U (N> 0.5%) As (N< 0.5%) As (N> 0.5%)
n=49 n=30 n=49 n=30
 
Abbildung 6-6 Verteilung der Uran- und Arsengehalte in Abhängigkeit vom Stickstoffgehalt (N<0,5%, 
N>0,5%) im Sediment  
 
Der Median der Urangehalte bei Stickstoffgehalten >0,5 % beträgt 500 µg g-1 und ist deutlich 
größer als der bei einem kleineren Stickstoffgehalt (das 75er Perzentil bei N < 0,5 % liegt bei 
525 µg g-1). Bei den Arsengehalten sind die Unterschiede noch deutlicher, die 75er Perzentil 
bei N < 0,5 % entspricht fast dem 25er Perzentil bei N > 0,5 %. Die Streuung der 
Urangehalte bei Stickstoffgehalten < 0,5 % ist groß, absolut überschreiten die Urangehalte 
1000 µg g-1. Um diese Phänomene zu erklären, erfolgt eine Darstellung der vertikalen 
Verteilung der Kohlenstoff- und Urangehalte in den Akkumulationszonen des Forellenteiches 
anhand von drei Sedimentkernen. 
Abbildung 6-7 Vertikale Verteilung von Uran und Kohlenstoff im Forellenteich der Sedimentkerne 2, 3, 
5 (Akkumulationszone) 
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Ungefähr die obersten 6 cm bilden die subhydrische Humusschicht. Die Kohlenstoffgehalte 
sind durch andere (mineralische) Ablagerungen verdünnt und liegen in der Regel nur 
zwischen 10 - 25 %. In der oberen kohlenstoffhaltigen Schicht treten auch die höchsten 
Urangehalte auf. Es werden Gehalte von ca. 1500 µg g-1 erreicht. Auffallend bei allen drei 
Kernen ist, dass es einen zweiten Anstieg der Urankonzentrationen gibt, der in keinem 
Zusammenhang mit den Kohlenstoffgehalten steht. Diese Tiefenverteilung kann von 
verschiedenen Prozessen verursacht worden sein. Ausgehend von den Sorptionseigen-
schaften von Torfen und anderen organischen Materialien war folgende Arbeitshypothese 
formuliert worden: 
Urangehalte in organischen Mudden können unter anderem auf Prozesse zurückgeführt 
werden, die das Uran aus der gelösten Phase in das Sediment überführen 
Um diese Hypothese zu prüfen, wird die Betrachtung der Blei-Isotope herangezogen. Uran-
238 zerfällt über viele Zwischenstationen zu Pb-206. Das Uranerz bildete sich infolge der 
Intrusion des Bergener Granits. Aufgrund der Halbwertszeit kommt es im Uranerz zu einer 
Anreicherung des Pb-206-Isotops im Vergleich zu den anderen Isotopen. Normalerweise 
liegt das Pb-206/Pb-208-Verhältnis bei 0,46. Gegen diese Herangehensweise spricht die 
Möglichkeit, dass in einem offnen System Radon als Tochternuklid entweichen könnte und 
es nicht zur Anreicherung von Pb-206 gegenüber anderen Blei-Isotopen kommen würde. 
Weiterhin wird im Allgemeinen, wenn Blei-Isotope untersucht werden, TIMS oder 
hochauflösende MS verwendet, um reproduzierbare Daten zu erheben. Zur Absicherung des 
angewendeten Methode wurden Sedimente aus der Erosionszone, wo keine Verschiebung 
der Blei-Isotopenverhältnisse zu erwarten ist, untersucht (Abbildung 6-8).  
 
Abbildung 6-8 Verteilung von Uran und des Pb-206/Pb-208-Verhältnisses in der Erosionszone des 
Forellenteiches 
Aus Abbildung 6-8 ist ersichtlich, dass es nicht zu einer nennenswerten Uranfestlegung im 
Bereich der Erosionszone kommt, so dass diese Methode zur Klärung der Entstehung 
herangezogen werden kann. Die Untersuchungen zeigen in den Akkumulationszonen gerade 























































Abbildung 6-9 Vertikale Verteilung von Uran und des Pb-206/Pb-208-Verhältnisses im Forellenteich, 
Kerne 3 und 5 (Akkumulationszone); normales Verhältnis von Pb-208 zu Pb-206 ist 0,46, Bereich mit 
erhöhten Bleiverhältnissen ist mit Pfeil markiert 
 
Die hohen Urangehalte in den oberen Zentimetern gehen mit „normalen“ Pb-206/Pb-208-
Verhältnissen einher. Sie zeigen eine ähnliche Tendenz wie Kohlenstoff. Bei 13 bzw. 16 cm 
befindet sich ein zweiter deutlicher Anstieg der Urangehalte, der mit der Erhöhung der Pb-
206/Pb-208-Verhältnisse einhergeht.  
 
6.1.3 Diskussion der Verteilung  
Die Arbeitshypothese, dass sich innerhalb weniger Jahre/Jahrzehnte in von kontaminiertem 
Wasser durchströmten Feuchtgebieten hoch belastete Sedimente bilden, wird teilweise 
durch die Ergebnisse bestätigt. Der Vergleich der Arsen- und Urangehalte in Abhängigkeit 
vom Stickstoffgehalt für die organikreichen (jungen) Sedimente im Forelleteich zeigte, dass 
Arsen und Uran in den oberen organischen „Schicht“ angereichert sind. Ein Transfer durch 
kontaminierte Blätter (Transfer Boden-Pflanze), die bereits kontaminiert in den Teich fallen, 
erscheint ausgeschlossen (vergleiche Diskussion Bestandesabfall). Sowohl für Arsen als 
auch für Uran sind die Gehalte hoch – exemplarisch erfolgt für Ra-226 und Uran ein kurzer 
Literaturvergleich.  
Hanslik et al. (2005) untersuchten zahlreiche Flusssedimente in der Tschechischen Republik 
hinsichtlich ihrer Ra-226-Aktivitätskonzentrationen. Als Maximalwert fanden sie 1,4 Bq g-1. 
Die Aktivitätskonzentrationen in der Umgebung der Urangewinnungsanlagen in Ontario 
lagen ebenfalls in diesem Bereich (max. 3 Bq g-1, Clulow et al. (1998)). Diese 
Aktivitätskonzentrationen werden in Sedimentfallenproben von Neuensalz zum Teil 
überschritten (max. 26 Bq g-1). Die Ra-226-Aktivitätskonzentrationen im abgelagerten 







Höhere Ra-226-Aktivitätskonzentrationen, die die Größenordnung der Aktivitätskonzen-
trationen von Neuensalz bestätigen (um 20 Bq g-1), treten in Kohlerevieren wie im 
Schlesischen Revier und im Ruhrgebiet auf. Pluta und Trembaczowski (2001) konnten 
maximal 100 Bq g-1 nachweisen. Chalupnik (2002) wies Aktivitätskonzentrationen bis zu 
8,3 Bq g-1 nach. Nach Schmid (2001) lag die maximale Aktivitätskonzentration im Ruhrgebiet 
bei 15 Bq g-1. Die zum Teil extrem hohen Ra-226-Aktivitätskonzentrationen traten sowohl in 
Neuensalz als auch in Lengenfeld unmittelbar an den Sickerwasseraustrittsstellen bzw. in 
der Umgebung der Grubenwasseraustritte auf. 
Der Bestandesabfall, der ca. 11 m nach der Quelle beprobt wurde, zeichnete sich durch 
extrem hohe Mangangehalte aus, so dass - wie bei der Diskussion der Aktivitätskonzentra-
tionen des Bestandesabfalls - auf Sorption und eventuell Mitfällung von Manganhydroxiden 
als Folge der Oxidation hingewiesen wird (Burghardt (2006)). Auch ausfallende 
Eisenhydroxide können zu den hohen Radiumaktivitätskonzentrationen beitragen. Die 
Erklärung der extrem hohen spezifischen Aktivitäten an Bestandesabfällen über die 
Mitfällung von Bariumsulfat erscheint auf Grund der ähnlichen Bariumgehalte im Sediment 
des Forellenbaches nicht ausreichend belegt bzw. widersprüchlich. Möglicherweise ist dies 
auf eine Überlagerung von Festlegungs- und Rücklösungsprozessen zurückzuführen. 
Hoppe et al. (1996) geben für Sedimente im unbelasteten Oberlauf der Zwickauer Mulde U-
238-Aktivitätskonzentrationen im Bereich von 60 - 70 Bq kg-1TM an (ca. 5 - 6 µg g-1). Am 
Abschnitt der Zwickauer Mulde bei Crossen konnten sie maximale spezifische Aktivitäten 
von 3 Bq g-1TM nachweisen. Die Aktivitätskonzentrationen der im Rahmen dieser Arbeit 
beprobten Sedimente des Forellenbaches liegen im Median deutlich über diesem Bereich, 
was unter Anderem auf die Sedimentationsbedingungen zurückzuführen sein könnte. Die 
Sedimente des Forellenbachs lassen sich deutlich nach Akkumulations- und Erosionszonen 
differenzieren. In den Erosionszonen entsprechen die Uran-Aktivitätskonzentrationen von ca. 
0,75 - 3,6 Bq g-1 in etwa dem von Hoppe et al. (1996) angegebenen Bereich. Auch der 
Median der Urankonzentrationen im Forellenbach liegt bei ca. 120 µg g-1 (ca. 1.500 Bq kg-1 
TM), also in dem Bereich, der durch Hoppe (1995) und Hoppe et al. (1996) bei extrem 
belasteten Sedimenten in Westsachsen festgestellt wurde. Friedrich (1991) untersuchte die 
Fraktion < 63 µm des Sedimentes in der Zwickauer Mulde und deren Zuflüssen. Die 
Urangehalte lagen im Raum Schlema bei 200 - 325 µg  g-1 und in Crossen bei 340 - 450 µg  
g-1. Doch wie entstanden die höheren Gehalte im Forellenteich? 
 
Urangehalte in organischen Mudden können unter anderem auf Prozesse zurückgeführt 
werden, die das Uran aus der gelösten Phase in das Sediment überführen. 
Ausgehend von der Arbeitshypothese war vermutet worden, dass die Urangehalte nicht auf 
die Einschwemmung von Uranerzpartikeln zurückzuführen sind, was durch die Unter-
suchungen der Bleiisotope in den oberen Zentimetern bestätigt wurde. Hohe Urangehalte in 
Kohlen und Sedimenten werden häufig auf epigenetische Prozesse, wie Fällung infolge der 
Reduktion von sechswertigem zu vierwertigem Uran durch das Durchströmen mit 







(1962), Noseck (2000), Noseck et al. (2002), Schönwiese et al. (2005)). Da die Sedimente im 
Untersuchungsgebiet sehr jung sind und die obersten Zentimeter sehr hohe 
Urankonzentrationen aufweisen, sind syngenetische Prozesse als Ursache für die 
Urangehalte wahrscheinlicher. 
Pracht (2001) und Laukenmann (2002) zeigen an einem Weiher, dass der Transport von 
Uran in das Sediment durch im Wasser schwebende partikuläre Eisenhydroxoide, die 
anschließend sedimentieren, erfolgen kann. Wenn dieser Prozess der entscheidende wäre, 
könnte vermutet werden, dass im Einstrombereich des Forellenteiches - ähnlich wie bei 
Arsen - höhere Urangehalte als im Ablaufbereich auftreten, was aber nicht bestätigt wurde. 
Außerdem wiesen die eisenhaltigen Überzüge vom Bestandesabfall der Quelle in Neuensalz 
geringe Urangehalte auf. 
Das Uran könnte über das Wasser in das Sediment transportiert und durch Fällung 
(Reduktion) fixiert werden (ähnlich wie bei Vererzungen in Sandsteinen) (De Vivo et al. 
(1984), Brown (2006)). Stumm (1987) sowie Hakanson und Jansson (1983) weisen auf eine 
deutliche Zonierung der Reduktionsprozesse in Sedimenten hin. Durch das Eindringen 
sauerstoffhaltigen bzw. nitratreichen Wassers (Diffusion, (Bio)Turbation etc.) wäre eine 
dauerhafte Fixierung infolge einer vorherigen Fällung von vierwertigen Uranverbindungen 
nicht in den oberen Zentimetern zu erwarten, auch wenn sie in mikroanaeroben Räumen 
nicht ausgeschlossen wäre (Roden und Scheibe (2005)). Die hohen Urangehalte gerade in 
den obersten Zentimetern des Forellenteiches (stickstoffreiche Sedimente, Abbildung 6-6) 
sind als Indiz gegen die vereinfachte Sichtweise der Festlegung infolge der Reduktion zu 
werten. 
Ausgehend von der Ergebnissen der Untersuchungen am Bestandesabfall, könnte der 
Transport von Uran schon in fixierter fester Form erfolgen, allerdings im Gegensatz zu Arsen 
und Radium nicht durch an der Oberfläche anhaftende leicht abwaschbare Partikel oder 
Biofilme, sondern relativ schwer abbaubaren Bestandteile. Uran könnte Verbindungen mit 
Stoffgruppen, die chemisch dem Protocechuat oder Brenzkatechin (vgl. Gmelins 1984) 
ähnlich sind, eingehen bzw. am Lignin (Dudel et al. (2005)) festgelegt werden. Nicht 
auszuschließen ist, dass im Blattgewebe durch bestimmte Mikroorganismen schon eine 
Acetatogenese einsetzt, durch die das sechswertige Uran reduziert werden könnte. Dafür 
würden die extremen Schwankungen der Urangehalte  im Bestandesabfall sprechen, 
dagegen - ausgehend von der Thermodynamik und den Untersuchungen von Brooks et al. 
(2003) – dass zuerst die Spaltung des Karbonatkomplexes erfolgen und der Biofilm extrem 
fest (im Sinne schwer abwaschbar) auf dem Bestandesabfall sitzen müsste (Stufe 1). Im 
Sediment erfolgt der weitere Abbau des Bestandesabfalls – hier könnte dadurch eine 
scheinbare Aufkonzentrierung von Uran erfolgen (Stufe 2), die aber durch 
Lösungseigenschaften der beim Abbau freigesetzten organischen Verbindungen 
eingeschränkt werden könnte (Kupsch (1997)). Die Umwandlung des sechswertigen zu 








Eine Möglichkeit der Interpretation des unteren Uranpeaks stellt die Einschwemmung 
primärer Uranerzpartikel dar. Die Anreicherung von Pb-206 im Vergleich zu Pb-208 in den 
tieferen Sedimenten des Forellenteiches belegt diesen Vorgang (Abbildung 6-9). Durch die 
Untersuchung der Bohrung am Forellenteich konnten zwei Maxima von Cs-137 festgestellt 
werden (Abbildung 3-2). Kern und Westrich (1999) führen einen solchen zweiten Peak auf 
oberirdische Kernwaffenversuche (um 1963) zurück. Müller et al. (2000) konnten ihn auch in 
der erzgebirgischen Talsperre Malter nachweisen. Das tiefer gelegene Maximum zeichnet 
sich durch ein extrem hohes Verhältnis von Th-234/Ra-226 aus und kann unter 
Berücksichtigung von Verlagerungsprozessen im Zeitraum um 1960 angesiedelt werden. 
Nach Wismut (1999) erfolgte in dieser Zeit kurzfristig die gesamte Grubenentwässerung über 
Forellenbach (Haarbach) und Forellenteich bis zur Talsperre Pöhl. Danach erfolgte die 
Entwässerung nicht über das Tal und es erfolgte nur indirekt eine Zufuhr von kontaminiertem 
Wasser (Haldensickerwasser) bis zum Vollaufen der Grube. 
 
Eine Einschränkung der allgemeinen Nutzung von Sedimenten zu Wasser-
reinigungszwecken ergibt sich, wenn Prozesse zu einer räumlichen Zonierung beitragen. 
Häufig sind solche Prozesse auf Fällungen und Mitfällungen bzw. unterschiedlichen 
Löslichkeiten zurückzuführen. Daher war folgende Hypothese aufgestellt worden: 
Ausgehend von der Sickerwasserstelle tritt eine unterschiedliche räumliche Verteilung der 
Arsen-, Radium- und Urangehalte auf.  
Die Gehalte in den Sedimenten erhärten den Verdacht, dass es im Abstrom einer 
Bergbauhinterlassenschaft zu einer Zonierung kommt. Hohe Radium-226-Aktivitätskonzen-
trationen treten vorwiegend unmittelbar an Quell- und Sickerwasseraustrittspunkten auf. Wie 
bei den Untersuchungen zum Bestandesabfall dargestellt, handelt es sich dabei um eisen- 
und manganreiche Ausfällungen. Burghardt (2006) zeigte experimentell, dass gerade 
Manganhydroxide besonders hohe Ra-226-Aktivitätskonzentrationen aufweisen können. 
Bassot et al. (2000) und Bassot et al. (2005) belegten dies für Eisenhydroxide. Allerdings 
vermuteten sie nicht nur eine Oberflächensorption, sondern auch eine Mitfällung. Auf Grund 
des Verhältnisses zwischen dem ausfallenden Metallhydroxid zu dem mobilen Ra-226 (z.B. 
auf der Tailingfläche) würde dieser Prozess sich nur in einem Bereich von einigen cm bis 
(d)m erfolgen und könnte dadurch verstärkt werden, dass das Wasser im Bereich der 
Sickerwasserstellen aus dem umgebenden Material herausgedrückt wird. Auch die Quelle 
des Forellenbaches erscheint artesisch. Druckveränderungen beim Austreten des Wassers 
könnten zum Freisetzen von Kohlendioxid führen, in dessen Folge sich Spezies-
gleichgewichte neu einstellen müssen. Eisen kann wie Radium als Karbonatkomplex 
transportiert werden (Merkel und Planer-Friedrich (2002)). Die vermutete Mitfällung von 
Eisenhydroxid basiert auf einem Experiment mit Radium-Ionen.  
Der Transport und die Kontamination mit Radium würden sich dann eher aus der 
Verlagerung der Ausfällungen bzw. von primären stabilen Erzpartikeln erklären. Da 
Manganhydroxide nicht besonders redoxstabil sind, können Freisetzungsprozesse entlang 







Ähnlich wie Radium kann Arsen gut an Eisenhydroxidoberflächen sorbieren. Da im 
Untersuchungsgebiet eine deutlich höhere Konzentration an Arsen im Wasser vorliegt, sind 
Fällungs- und Sorptionsprozesse bedeutsamer. Im Vergleich zu Uran konnten im 
Einstrombereich des Forellenteichs höhere Gehalte als im Abstrombereich gemessen 
werden, was durch geringe Eh-Werte (Anhang) und damit Rücklösungsprozesse erklärt 
werden könnte. Bei der Ergebnispräsentation des Bestandesabfalls zeigte sich, dass 
eisenhydroxidüberzogene Blätter hohe Arsengehalte aufwiesen. Durch den organischen 
Abbau des Bestandesabfalls, der als Träger fungiert, könnten organische Säuren die 
Eisenhydroxide auflösen. Nicht auszuschließen ist eine Konkurrenzabsorption von relativ 
leicht oxidativ-abbaubaren organischen Stoffen, die sich während der Fließstrecke im 
Vergleich zum Forellenteich nicht angereichert haben. 
Da Uran nicht wie Arsen an den Hydroxidüberzügen der Blätter gebunden war, würde ein 
Abbau des Bestandesabfalls mit der Freisetzung von eisenkomplexierenden Stoffen und die 




Als Fazit für die Nutzung von Sedimenten ergibt sich, das allochthon geprägte Mudden in 
einem Teich geeignet sind, Uran zurück zu halten. Die im Freiland beobachtete Zonierung ist 
in Form von Modulen für die passive Wasserreinigung zu berücksichtigen. Arsen und 
Radium könnten durch gezielte Hydroxidausfällungen an den Sickerwasseraustrittstellen 
oder partiell schon in der Halde bzw. im Tailingkörper zurückgehalten werden („passive“ 
Belüftung des Quellbereiches). 
 
 






6.2 Anreicherung und Rücklösung von Uran, Arsen und Ra-226 
Für die Nutzung von Sedimenten im Zuge einer passiven Wasserreinigung sind, neben 
Aussagen zur Anreicherung, auch Erkenntnisse zur Stabilität der Bindung von Uran, Arsen 
und Radium in den Sedimenten wichtig. Ausgehend von den chemischen Eigenschaften der 
Stoffe lautet die Arbeitshypothese: 
Arsen und Radium sind in Feuchtgebieten relativ leicht wieder freisetzbar: Aus dem 
Wasserpfad entferntes Arsen und Radium ist leichter mobilisierbar als Uran. 
 
6.2.1 Ansatz 
In der Regel werden in zahlreichen Veröffentlichungen zur Beantwortung der Stabilität 
sequentielle Extraktionen verwendet. Problematisch dabei ist die Übertragung von 
Extraktionsverfahren die in der Regel von anorganischen Gemischen abgeleitet wurden auf 
Sedimente (Hirner et al. (2000)) und die Auswahl der Extraktionsmittel inklusive der 
Bedingung (Temperatur, Dauer, Lösungsmittelverhältnis etc.) gerade bei Uran und Radium. 
Als Folge davon bewiesen Blanco et al. (2004), dass zwei relativ ähnliche Verfahren nicht zu 
vergleichen sind.  Auch der Ansatz, die Freisetzung mittels Säulenversuche zu überprüfen, 
ist bei organikreichen Sedimenten, die ständigen Ab- und Umbauprozessen unterliegen, für 
Aussagen zu einem Zeitraum von Monaten bzw. Jahren schon aus hydrologischen 
Gesichtspunkten problematisch. Daher wurde auf den einfachsten Ansatz der Betrachtung 
der Verteilung zurückgegriffen. Nach den ersten Abdichtarbeiten (Sommer 2002) floss das 
gesamte Wasser wieder durch das Hauptwehr. Das Winterhochwasser 2002 erforderte 
Nachbesserungen. Als Folge der Abdichtung des Hauptwehres verlandete in ca. zweieinhalb 
Jahren ein Teilstück des ehemaligen Bachbettes (Länge 6 m, Breite 1 m, Mächtigkeit 1 m). 
Die Verlandung begann zuerst im Osten (Sedimentprobenahme 8, 7 und 6; diese 
Probenahmepunkte können jedoch noch durch seitliche Randeinflüsse gestört sein) und 
setzte sich nach Westen fort. Der Ansatz basiert darauf, dass sich gleich hoch kontaminierte 
Sedimente ablagern (ausgehend von der vorgefundenen Zonierung erfolgte eine 
Einschränkung auf Ra-266 und Uran). Durch das „schrittweise“ Verlanden befinden sich an 
der Oberfläche unterschiedlich alte Sedimente, die hinsichtlich ihrer 
Aktivitätskonzentrationen verglichen werden können. Zur Überprüfung, ob diese Sedimente 
tatsächlich unterschiedlich alt sind, erfolgt die Betrachtung von Be-7 (Halbwertszeit 53 d, 
kosmogen). Zusätzlich kann durch die Betrachtung von Pb-210 (Pb-210 ist relativ immobil) in 
Bezug auf die beiden anderen Isotope (U-238 und Ra-226) extreme Störung beim Eintrag in 
die Sedimente ausgeschlossen werden. Natürlich bestehen auch bei diesem Ansatz 
Fehlermöglichkeiten. Es könnte zur Größenfraktionierung der abgelagerten Sedimente 
kommen. Basierend auf den Arbeiten von Friedrich (1991), wonach die Tonfraktion die 












Die höchsten Anreicherung von Arsen tritt auf der Tailingfläche und im Forellenteich auf. 
Eine Besonderheit stellen die Sickerwasseraustrittsstellen auf dem Tailing Neuensalz dar.  
Abbildung 6-10 Fe-, As-, Pb- und Urankonzentrationen (µg g-1) an der Sickerwasseraustrittsstelle auf 
dem Tailing Neuensalz 
 
Im Gegensatz zu den Arsengehalten nehmen die Blei- und Urangehalte erst bei 3 cm ab. 
Eine ähnliche Tiefenverteilung ist am ehemaligen Sickerwasseraustrittspunkt MP 5 an der 
IAA Lengenfeld (Bezeichnung nach Schöpe et al. (2002)) zu beobachten (Tabelle 6-1). 
Tabelle 6-1 Arsen- und Bleigehalte in Sedimenten am ehemaligen Sickerwasseraustrittspunkt MP5 
(nach Schöpe et al. (2002)) an der IAA Lengenfeld, 3 verschiedene Sedimentkerne 
Tiefe As Pb Tiefe As Pb Tiefe As Pb 
Cm µg g-1 µg g-1 cm µg g-1 µg g-1 Cm µg g-1 µg g-1 
1,5 597 43 1 3.451 49 1 7.229 19 
2,5 353 42 2 4.234 47 2 5.522 32 
4 207 35 3 1.822 72 3 1.419 53 
5 179 38 4 1.118 115 4    871 38 
6   83 60 5   236 71    
 
Die Ergebnisse zeigen, dass Arsen relativ schnell wieder freigesetzt wird. 
  
Das Verhältnis der Urangehalte im Sediment zu denen des Bestandesabfalls 
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Abbildung 6-11 Uran- und Arsengehalte (µg g-1) in verschiedenen Bestandesabfällen und 
Sedimenttiefen an „Baum1“, Sedimententnahme März 2004 und Bestandesabfallbeprobung 
November 2004; B(B): ungewaschene Blätter Erle; B(Z) Bestandesabfall ungewaschene Zweige 
 
Während der Arsengehalt relativ konstant bleibt, wird eine starke Abnahme des 
Urangehaltes von über 1000 µg g-1 auf ca. 150 µg g-1 deutlich. Die Unterschiede zwischen 
Ästen und Sediment sind als gering einzustufen. Zur Überprüfung einer möglichen 
Verlagerung durch stärkere Wasserführung erfolgte die Untersuchung der nächsten 
Akkumulationszone (Hauptwehr, Abbildung 6-12).  
Abbildung 6-12 Uran- und Arsengehalte in den Sedimenten des Hauptwehres  
 
Wider Erwarten entsprechen die Urangehalte vom Hauptwehr denen des Sedimentes an 
Baum1, die Arsengehalte sind jedoch in den oberen Zentimetern deutlich höher. Ein Anstieg 
der Anreicherungsfaktoren durch die Verdriftung in eine Akkumulationszone selbst bei 













































konnte nicht nachgewiesen werden. Daher stellen sich Fragen nach möglichen 
Rücklösungsprozessen.  
Radium-226 
Da Arsen und Ra-226 im Untersuchungsgebiet ähnlich verteilt sind (Abbildung 6-3 und 
Abbildung 6-5) und ein Eintrag von Arsen aus anderen Quellen (Dünger, Wiesennutzung 
etc.) nicht ausgeschlossen werden kann, erfolgt die Betrachtung von Rücklöseprozessen 
exemplarisch anhand von Ra-226 im Gebiet des Hauptwehres. Die 
Radiumaktivitätskonzentrationen entlang des Transsekts (vgl. Abbildung 2-8 und Abschnitt 
6.2.1) sind nachfolgend dargestellt (Abbildung 6-13).  
 
Abbildung 6-13 Ra-226-, U-238- und Pb-210-Aktivitätskonzentrationen (mBq g-1) in den Sedimenten 
des Hauptwehres (2005), Beprobung 0-20 cm 
 
Die ersten Sedimente weisen die höchsten Ra-226-Aktivitätskonzentrationen auf. Innerhalb 
eines Meters stabilisieren sich diese Aktivitätskonzentrationen bis zu 5 m auf einen Pegel um 
1 Bq g-1. Auf Grund der Morphologie (Hanglage) ist davon auszugehen, dass von dem in 
6 bis 8 m Entfernung befindlichen Uferhang (Wiese) unkontaminiertes Material eingespült 
oder verlagert wird und es somit nicht mehr zu einer Anreicherung von Ra-226 kommen 
konnte. Als Tracer für das Alter der jungen Sedimente wurde Be-7 (Halbwertszeit: 53d) 































Abbildung 6-14 Aktivitätskonzentrationen von Ra-226 und Be-7 (mBq g-1) am Hauptwehr (2005) 
Die Korrelation zwischen Be-7 und Ra-226 legt die Möglichkeit der Interpretation 
altersbedingter Rücklöseprozesse nahe, da die Aktivitätskonzentrationen von Pb-210 im 
Bereich von 1 - 5 m relativ konstant sind, erscheint die Verlagerung durch Partikel 
unwahrscheinlich. 
 
6.2.3 Diskussion und Schlussfolgerungen 
Radium 
Der Abfall der Radiumaktivitätskonzentrationen im Sediment vom Probenahmepunkt Baum 1 
zu den anderen Sedimenten am Hauptwehr (Abbildung 6-13) ließe sich durch 
unterschiedliche Belastungen der zurückliegenden Jahre erklären, was aber durch die 
Untersuchungen von Rückstellproben aus dem Jahr 2003 nicht bestätigt wird.  
Zum einen wurden dazu zwei Sedimentproben (Falle) von Baum 6 analysiert (ca. 11 m vor 
dem Hauptwehr), welche sich in der Hauptströmungsrichtung befanden, wo die Sedimen-
tationsbedingungen für feines Material ungünstiger waren. Die Aktivitätskonzentrationen für 
Ra-226 lagen zwischen 3,3 und 3,7 Bq g-1, also deutlich über 1,5 Bq g-1. Zum Anderen 
erfolgten die Untersuchungen an abschwemmbaren Sedimenten im Hauptwehr, die z.T. 
noch höhere Aktivitätskonzentrationen aufwiesen (Dudel et al. (2006)). Da also auch in der 
Vergangenheit hohe Belastungen auftraten, müssen andere Erklärungen für den Abfall der 
Ra-226-Aktivitätskonzentrationen herangezogen werden.  
Eine Möglichkeit könnten Rücklösungen von Ra-226 aus dem Sediment sein, was unter 
Annahme eines relativ homogenen Sedimentkörpers in Betracht käme. Auf Grund des 
chemischen Verhaltens von Radium wären reduktive Prozesse, die beispielsweise an Eisen- 
bzw. Manganverbindungen gebundenes Ra-226 freisetzen, aber auch Prozesse, die 
Austausch- bzw. Sorptionsplätze verringern, denkbar. Letzteres wäre gegeben, wenn 
Radium auch an organischen Bestandesabfall gebunden wird, wofür es zahlreiche Indizien 











































könnte eine Korrelation zwischen dem Alter des Sediments und der Ra-226-
Aktivitätskonzentration existieren. Als Tracer für das Alter der jungen Sedimente wurde Be-7 
(Halbwertszeit: 53 d) genutzt. Die Ergebnisse zeigen, dass der Bestandesabfall erheblich 
höhere Aktivitätskonzentrationen als das Sediment aufweist. Hinzu kommt, dass bei den 
jüngsten Sedimenten höhere Aktivitätskonzentrationen als bei den älteren zu verzeichnen 
sind (radioaktiver Zerfall von Be-7). 
Das ähnliche Verhalten von Be-7 und Ra-226 könnte damit erklärt werden, dass der Abbau 
von Bestandesabfall ebenso wie der radioaktive Zerfall mathematisch zu Gleichungen erster 
Ordnung zählen. Be-7 scheint demnach nicht in direkter Abhängigkeit zur Radium-226-
Aktivitätskonzentration zu stehen, sondern möglicherweise nur zum Abbau von 
Bestandesabfall, in dessen Folge sich die Eh-Bedingungen im Sediment ändern und dadurch 
Eisen und Mangan gelöst werden können (Brookins (1988))  
Da die Arsengehalte nicht kontinuierlich mit der Tiefe abnehmen (Abbildung 6-12) und die 
Eisengehalte auch keine Tiefenfunktion erkennen lassen (Daten im Anhang) ist eine 
reduktive Rücklösung von Eisen- und Manganverbindungen, bei denen Radiumionen bzw. 
Radiumkomplexe freigesetzt werden, eher unwahrscheinlich. Möglicherweise werden eisen- 
und mangankomplexierende Stoffe beim Abbau freigesetzt, die auch höher oxidierte Formen 
in Lösung bringen und so zur Freisetzung beitragen. 
Die relativ ähnliche Aktivitätskonzentration von Be-7 bei 3 - 5 m Entfernung vom Hauptwehr 
könnte auf eine Fraktionierung des Sedimentes hindeuten. Wallbrink et al. (1999) zeigen, 
dass Be-7 sich bevorzugt an sehr feinen Fraktionen (< 2 µm, 2 - 10 µm) - im Vergleich zu 
gröberen Fraktionen (125 - 150 µm) - anreichert. 
Im Allgemeinen kommt hinzu, dass beim Abbau zahlreiche Bakterien beteiligt sind. Ritcey 
(1990) zeigt u. a., dass für die Uranfixierung bedeutsame Bakterien die Radiumlöslichkeit im 
sauren Milieu erhöhen. Komplexierende organische Stoffe (Tannine, Oxalate, Citrate), die 
beim Abbau freigesetzt werden, können ebenfalls aufgrund der Stabilitätskonstanten zur 
Interpretation herangezogen werden (Molinari und Snodgrass (1990)). Als in Frage 
kommender anorganischer Stoffe ist neben Sulfat und Barium auch - nach Merkel und 
Planer-Friedrich (2002) - Karbonat auf Grund der Stabilitätskonstanten zu nennen. Radium 
kann neben Ra2+ auch als neutraler RaCO3-Komplex vorliegen. Durch den Abbau entsteht 
Kohlendioxid, welches in das Kalk-Kohlensäure-Gleichgewicht eingreift und unter den 
vorliegenden wasserchemischen Bedingungen Hydrogenkarbonationen freisetzt. Dadurch 
können Radiumverbindungen besser gelöst bzw. in Lösung gehalten werden. 
 
Arsenkonzentrationen im Sediment 
Arsengehalte Lengenfeld (IAA-Abstrom) 
Seidel et al. (2002) fanden im unmittelbaren Abstrom der IAA Lengenfeld Arsengehalte bis 
ca. 500 µg g-1. Mandal und Suzuki (2002) geben für belastete Flusssedimente bis zu 
4.000 µg g-1 an. Wang und Mulligan (2006) weisen für kontaminierte Sedimente einen 
Bereich bis zu 3.500 µg g-1 aus. Die oberflächennahen Sedimente am ehemaligen 






Sickerwasseraustrittspunkt der IAA Lengenfeld erreichen maximal etwa 7.000 µg g-1 (Tabelle 
6-1) und sind somit als sehr stark belastet einzuschätzen. 
Die Unterschiede in den Arsengehalten des Sediments für das Untersuchungsgebiet 
Lengenfeld könnten in der Art der Beprobung liegen. Bei der vorliegenden Arbeit wurden nur 
eisenhydroxidhaltige oberflächennahe Proben entnommen, Seidel et al. (2002) untersuchten 
dagegen Mischproben zwischen 20 - 100 cm.  
 
Genese (Lengenfeld) 
Die hohen Arsengehalte im Sediment sind auch auf die hohen Arsenkonzentrationen im 
Sickerwasser zurückzuführen (wobei bei den gleichen Probenahmen Differenzen bestehen 
(Schöpe et al. (2002), Seidel et al. (2002), Fritzsche (2003), Fritzsche et al. (2006)), 
möglicherweise bedingt durch jahreszeitliche Schwankungen. Da das Sickerwasser 
eisenhaltig ist, kommt es bei pH-Werten um 7 zu eisenhaltigen Ausfällungen, die sich durch 
hohe Arsengehalte auszeichnen (Nicholas et al. (2003)). Arsen(III) und Arsen(V) sorbieren 
gut an verschiedenen Eisenmineralen (Tretner (2002)). Lafferty und Loeppert (2003) konnten 
für MMA im Vergleich zu Arsenat eine höhere Adsorption an Goethit nachweisen. In Tretner 
(2002) werden Ergebnisse zitiert, die sowohl für Goethit als auch für Lepidokrokit höhere 
Sorptionskapazitäten im neutralen pH-Bereich bestätigen. Seidel et al. (2002) zeigen, dass 
im Abstrom der IAA im April organische Spezies dominieren, wohingegen im Oktober As(III) 
den größten Anteil unter den Arsenspezies einnimmt. Möglicherweise sind die hohen 
Arsengehalte auch auf die Sorption organischer Arsenverbindungen an Eisenhydroxiden 
zurückzuführen.  
Dienemann et al. (2003) zeigen, dass Kieselalgen an diesem Standort sehr hohe 
Arsengehalte (18 mg g-1) aufweisen. Auch Cyanobakterien zeichnen sich dort durch hohe 
Arsengehalte aus (ca. 1,4 mg g-1, Dienemann et al. (2002)). Da diese Größenordnungen 
auch in Neuensalz bei Algen und Biofilmen gefunden werden konnten, wäre eine 
(Bio)Sorption an Zellwandbestandteilen bzw. an der anhaftenden EPS nicht auszuschließen. 
 
Rücklösung/Abnahme der Arsengehalte mit Tiefe (Lengenfeld) 
Die untersuchten oberen Zentimeter zeigen eher eine gegenläufige Tendenz zwischen Arsen 
und Uran und unterstreichen die Festlegung in den obersten zwei Zentimetern. Diese 
Ergebnisse bestätigen die Befunde von Nicholas et al. (2003) für Balmer Lake und Lake 
Coeur d’Alene (Kanada). Seidel et al. (2002) zeigten, dass Arsen im Lenkteich von 
Lengenfeld vorwiegend an Eisen-Manganhydroxiden gebunden ist. Eine mögliche Erklärung 
dafür bildet die Alterung amorpher Eisenhydroxide, da Arsen sehr gut durch Eisenhydroxide 
fixiert wird. Bei der Alterung kann aus Ferrihydriten Goethit entstehen, welcher eine andere 
Struktur und geringere Sorptionskapazität für Arsenspezies aufweist (Lafferty und Loeppert 
(2003)).  
Ein weiterer Prozess beruht auf der reduktiven Lösung von Eisenhydroxiden in Anwesenheit 
von organischen Komplexbildnern. Infolgedessen wird die Oberfläche von Eisenhydroxiden 
sozusagen „angeätzt“ und Arsen somit partiell wieder freigesetzt.  






Fritzsche et al. (2006) zeigten für Lengenfeld Arsengehalte bis 40 mg g-1 in frisch gefällten 
Eisenhydroxiden. Sich absetzende eisenhaltige (Biofilm)Flocken an den Sickerwasser-
austrittsstellen am Tailing Neuensalz weisen ca. 30 mg g-1 auf. Diese hohe Konzentration 
fällt nach fast 1 cm (Sediment) auf 5 mg g-1 ab. Die Eisengehalte sind mit 6 % 
vergleichsweise gering, so dass nur eine Sorption an Eisenverbindungen unwahrscheinlich 
ist. Nach Scope (2005) ist Biosorption an pflanzlichen Materialien unbedeutend. 
Möglicherweise dienen die pflanzlichen Substrate, die in den obersten Zentimetern 
vorhanden sind, als Nährboden für Bakterien und Algen, an deren Oberflächen Arsen fixiert 
werden kann. An der Oberfläche konnten phototrophe Algen festgestellt werden. Die 
phototrophe Ernährung durch Algen kann im neutral-basischen pH-Wert-Bereich an 
Algenoberflächen zu Kalk- und Aragonitablagerungen an der Zelloberfläche führen (Fott 
(1971)). Degens (1968) zeigt, dass Süßwasserkalksteine durchaus deutlich höhere Gehalte 
als 1 mg g-1 aufweisen können. Jekel (2006)zitiert Arbeiten von Sorg und Logsdon 1978, 
wonach As(V) im basischen Bereich besser als As(III) durch Kalkfällung zurückgehalten wird. 
Durch den Abbau von Algen entstehen Säuren, die zur Auflösung der Karbonate führen 
können, so dass der Konzentrationsgradient erklärbar wäre. 
Unter den beobachteten Algen am Standort waren zahlreiche Diatomeen vertreten (mündl. 
C. Dienemann, 2004). Ähnlich wie am Standort Lengenfeld ist eine Fixierung des Arsens an 
der Oberfläche der Diatomeen zu erwarten.  
Arsen (V) wird durch Fällung/Flockung von Fe(III) besser entfernt als As(III). Die höheren 
Arsengehalte im Forellenbach im Vergleich zum Forellenteich könnten durch eine bessere 
Durchmischung und einen stärkeren Eintrag von Luft in das Sediment erklärt werden. 
Möglicherweise führt das massive Vorkommen von Zoobenthos, hier im Wesentlichen von 
Chiromiden, zu einem zusätzlichen Eintrag von Sauerstoff in das Sediment und stabilisiert 
Eisenhydroxide, an denen Arsen gebunden ist. 
Unter der Annahme, dass durch die höhere Strömungsgeschwindigkeit ein stärkerer Eintrag 
von Luft im Einstrombereich des Forellenteiches als im Bereich des Abflusses erreicht wird, 
könnten die Unterschiede in den Arsengehalten im Forellenteich erklärt werden  
Zusätzlich könnten Reduktionsprozesse (schwache organoleptische Belastung bei der 
Sedimententnahme) gerade bei den Kernen des Profils 2 (Abstrombereich) die Bindung von 
Arsen im Sediment verringern (Rücklösung).  
 
Schlussfolgerung 
Arsen und Radium sollten in Sedimenten nur kurzzeitig fixiert werden. In einer passiven 
Anlage muss eine Struktur für die Beräumung oder eine Abtrennung und Stabilisierung der 







6.3 Ergebnisse und Diskussion zum Komplex Sedimentation 
Für die Entscheidung, inwieweit naturnahe Verfahren zur Reinigung von 
Bergbausickerwässern geeignet sind, müssen verschiedene Parameter wie Verweilzeit und 
Durchfluss betrachtet werden. Wenn die zu entfernenden Schadstoffe an der Oberfläche des 
Sediments zurückgehalten werden, sind für die Abschätzung Aussagen, in welcher Zeit 
welche Menge eines Stoffes festgelegt wird, notwendig. Der Rückhalt kann beispielsweise in 
einem System durch geringe Mengen von Stoffen, die die gewünschten Stoffe hoch 
anreichern, oder durch große Mengen von unbelasteten Stoffen mit geringer Anreicherung 
erzielt werden. Im letzteren Fall sind Betrachtungen zu Verlandung bzw. 
Sedimentationsmächtigkeiten nötig.  
Die Untersuchungen des Bestandesabfalls zeigten, dass Uran und Arsen in verschiedenen 
Konzentrationen auftreten und Arsen - im Gegensatz zu Uran - u. a. durch einfache 
Waschung entfernt werden konnte. Im Kapitel Sedimente konnte gezeigt werden, dass 
zwischen den Urangehalten der Sedimente aus dem vorwiegend allochthon geprägten 
Forellenteich im Vergleich zu denen aus dem eher autochthon geprägten Tailingteich 
signifikante Unterschiede bestehen. 
Hypothesen 
• Die Sedimentationsraten in einem von schwer abbaubaren allochthonen 
Bestandesabfällen geprägten Teich sind höher als die in einem von leicht 
abbaubaren autochthonen Bestandesabfällen geprägten Teich. 
• Die Festlegungsrate von Uran in einem von schwer abbaubaren allochthonen 
Bestandesabfällen geprägten Teich ist höher als die in einem von leicht abbaubaren 
autochthonen Bestandesabfällen geprägten Teich. 
• Da Arsen eher an anhaftende leicht abwaschbare (eisenhaltige) Schwebstoffe bzw. 
Biofilme gebunden ist, welche durch geringfügige Veränderungen im Milieu aufgelöst 
werden können, gibt es nur geringe Unterschiede zwischen den Arsen-
Festlegungsraten der beiden Teiche. 
 
6.3.1 Ergebnisse  
Forellenteich 
Die Ergebnisse aus der Sedimentkernuntersuchung wurden durch die Analyse des Profils 
von Cs-137 im Bereich der Laubmudde verifiziert, da nur hier mögliche Umlagerungs-
prozesse auf Grund der peripheren, nicht direkt durchströmten Lage im Forellenteich weitest-
gehend ausgeschlossen sind.  
Von Ende der 80er Jahre bis 1992 war der Forellenteich weitestgehend zugewachsen. Mit 
Wiederanstau und dem Freischneiden von Gehölzen wurden die organischen Schichten der 
Hochstaudenflur und der Helophyten-Pflanzengesellschaften wieder geflutet. In Abbildung 
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Abbildung 6-15 Aktivitätskonzentrationen von U-238, Cs-137, K-40 und das Verhältnis von U-238 zu 
Ra-226 (Forellenteich, Sedimentationszone mit vorwiegend Laubmudde-Bildung, Kernentnahme 
2004) 
Zwei markante Ereignisse lassen sich in Abbildung 6-15 deutlich identifizieren: Der „Fall-Out“ 
nach dem Reaktorunglück in Tschernobyl (1986) und das Freischneiden und Aufstauen des 
zugewachsenen Forellenteiches (1992/93). Die Überflutung der wechselfeuchten 
organischen Schicht im Randbereich führt zur deutlichen Anreicherung von U-238 
gegenüber Ra-226. 
Damit konnten Sedimentationsmächtigkeiten für eine bedeutsame Sedimentationszone im 
Forellenteich für den Zeitraum 1986 bis 2004 von 0,81 cm a-1 und für 1992 bis 2004 von 
0,82 cm a-1 ermittelt werden. 
Die durchschnittliche Trockenraumdichte lag bei 0,38 bzw. 0,33 g cm-3. Anhand der 
bestimmten Trockenraumdichte ergibt sich im Laubmudde-Bereich des Forellenteichs für 
den Zeitraum von 1992 bis 2004 eine Sedimentationsrate bis 0,36 g cm-2 a-1 bzw. für den 
Zeitraum 1986 bis 2004 von 0,28 g cm-2 a-1. Die deutlich höheren Sedimentationsraten von 
0,36 bzw. 0,28 g cm-2 a-1 beziehen sich auf einen Bereich, in dem es auf Grund günstiger 
Prozesse (wind- und strömungsbedingt starker Laubeintrag) zur Anreicherung von 
vorwiegend Eichenlaub kommt. Ausgehend von durchschnittlichen Laubeinträgen in 
Gewässer um 400 bis 800 g m-2 (Unterkapitel 1.2) erfolgt somit mindestens eine 
Anreicherung um den Faktor 5. 
Im Bereich der Laubmudde im Forellenteich ist eine Fixierung zwischen 1,5 - 2,0 g U m-2 a-1 







um eingeschwemmte Erzteilchen. Eine Untersuchung der Blätter der umstehenden Eichen 
(ungewaschen braun) ergab Konzentrationen von 0,3 – 0,9 µg U g-1 bzw. 3 – 12 µg As g-1.  
Da die durchschnittlichen Konzentrationen für Arsen in diesen Sedimenten deutlich höher 
sind (um 340 µg g-1) als bei benachbarten (110 µg g-1) Kernen, ergibt sich eine jährliche 
Arsenfixierung für den Zeitraum von 1986 bis 2004 von ca. 300  - 975 mg As m-2 a-1.  
 
Tailingteich 
Ähnlich wie beim Forellenteich erfolgte die Untersuchung der Sedimentation im Tailingteich 
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Abbildung 6-16 Aktivitätskonzentrationen von U-238, Cs-137 und K-40 und das Verhältnis von U-238 
zu Ra-226 (Tailingteich, Sedimentationszone mit vorwiegend autochthonen Ablagerungen, 
Kernentnahme 2004) 
Aus Abbildung 6-16 ergibt sich, dass sich das Cs-137-Maximum in einer Tiefe von etwa drei 
Zentimetern befindet. Die daraus ermittelte Sedimentationsrate für eine Sedimentationszone 
im Tailingteich im Zeitraum von 1986 bis 2004 beträgt ca. 0,15 cm a-1. 
K-40 kann als Tracer für Tone und Gesteinsmaterial verwendet werden. Aus dem Vergleich 
zum Verhältnis von Ra-226 zu Pb-210 ergibt sich, dass bei ca. vier Zentimetern eine 
ungestörte Seeentwicklung stattfand. Ra-226 kann durch Kalzifikationsprozesse im Sediment 
angereichert werden. Rn-222 migriert hingegen leichter durch diese lockeren subhydrischen 
Humusschichten als durch die darunter befindlichen Tonschichten. In der Folge kommt es zu 
einer relativen Verarmung von Pb-210. Unter der Voraussetzung, dass diese ungestörte 
Seeentwicklung mit dem Ende des Abbaus der beiden großen Spitzkegelhalden einsetzte 
(1984), ergibt sich eine Sedimentation von ca. 0,17 cm a-1. 
Ein anderes Verfahren – die Nutzung der Dichteunterschiede - zeigt für einen Kern, der ca. 
2 m weiter östlich entnommen wurde, im Vergleich zum Forellenteich ähnlich geringe 





Sedimentationsmächtigkeiten (Abbildung 6-17). Da die Dichte ähnlich wie die 
Aktivitätskonzentrationen von K-40 ein ähnliches Verhalten aufweist (langsamer Anstieg), 
liegt der Bereich für die ungestörte Sedimentation im Bereich von 4,5 - 5,5 cm 
(Sedimentation 0,2 cm a-1 - 0,24 cm a-1). Weiterhin sind auch deutlich höhere Dichten als im 
Forellenteich erkennbar, sie liegen um 0,4 g cm-3. Die Sedimentationsraten liegen im Bereich 
von 0,068 - 0,096 g cm-2 a-1. 
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Abbildung 6-17 Trockenraumdichte Tailingteich, Sedimentationszone (mit vorwiegend autochthonen 
Ablagerungen, Kernentnahme 2004) 
Die Aktivitätskonzentrationen von U-235 und U-238 lagen auf Grund der Urangehalte nahe 
der Bestimmungsgrenze. Für die nach 1986 entstandenen Ablagerungen wurde ein 
durchschnittlicher Gehalt von 50 µg g-1 ermittelt, beim anderen Kern lag die durchschnittliche 
Konzentration bei 52 µg g-1. Damit ergibt sich in der Sedimentationszone des Tailingteiches 
eine Fixierung zwischen 32 - 48 mg U m-2 a-1. Arsen wird im Bereich zwischen 172 und 260 
mg m-2 a-1 fixiert.  
 
Tailingfläche und weitere Plausibilitätsbetrachtungen 
Die Nettoprimärproduktion an diesem Standort wird von Brackhage auf 7 – 25 kg m-2 
geschätzt (mündliche Mitteilung Brackhage 2006 und Dudel et al. (2005)). Sie liegt damit 
deutlich höher als an den beiden oben beschriebenen Standorten. Zur Altersabschätzung 
wird das Ende der Aufbereitung des Haldenmaterials (1984) herangezogen. Unsicher ist der 







dominiert erst seit diesem Zeitpunkt das Schilf an diesem Standort. In Abbildung 6-18 
werden die Dichten sowie die Arsen- und Urankonzentrationen dargestellt.  
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Abbildung 6-18 Arsen- und Urankonzentrationen im Schilfbestand sowie die Trockendichte, Entnahme 
2003  
Es ist deutlich ersichtlich, dass die organische Auflage, die sich im Bereich der letzten 19 
Jahre gebildet hat, ca. 50 mm umfasst und somit im Bereich von 2,6 mm a-1 liegt (bei einer 
durchschnittlichen Dichte von 0,344 g cm-3). Daraus resultiert auf einer Fläche von 1 cm2 
eine geschätzte Sedimentationsrate von 0,09 g a-1, welche wider Erwarten der des 
Tailingteiches entspricht. Unter der Annahme, dass der Schilfbestand sich erst in den letzten 
10 Jahren gebildet hat und es vorher zu keiner Anhäufung organischen Materials gekommen 
ist, würden sich die Sedimentmächtigkeit und die Sedimentationsrate fast verdoppeln. 
Dementsprechend variiert auch die Abschätzung der Raten, im Bezugsraum 19 Jahre 
ergeben sich ca. 640 mg As m-2 a-1 und 320 mg U m-2 a-1. 
Plausibilitätsbetrachtung am Forellenteich 
Unter der Annahme, dass die partikulären Erzeinträge (Abbildung 6-9) durch die Grubenent-
wässerung verursacht wurden, können im Forellenteich für die zurückliegenden 44 Jahre 
Sedimentationsmächtigkeiten mit einem Bereich von 0,25 - 0,45 cm a-1 abgeleitet werden 
und bestätigen die Größenordnung. Der Unterschied könnte auf Abbauprozesse und 
Verfestigung der Ablagerungen infolge des höheren Alters zurückgeführt werden (Ruttner 
(1952), Matschullat et al. (1987)). Da für die Untersuchungen der partikulären Erzeinträge 
Rohre mit einem kleineren Durchmesser (d= 5 cm) verwendet wurden, ist ein Einfluss durch 
die Probenahme nicht auszuschließen. 






6.3.2 Diskussion Sedimentationsrate 
Die im Forellenteich ermittelte Sedimentationsrate entspricht auch den von Albrecht et al. 
(1998) ermittelten Werten im Greifensee und liegt nur unwesentlich unter denen vom Bieler 
See. Ähnliche Sedimentationsraten wurden auch von Matschullat (1989), Appleby et al. 
(2001), Yamamoto et al. (2004) und Miguel et al. (2003) bestimmt.  
Der Tailingteich ähnelt im Gegensatz zum Forellenteich eher einem See. Die 
Sedimentationsraten bewegen sich zwischen 0,068 und 0,096 g cm-2 a-1. Kleinere 
Sedimentationsraten werden von Blais et al. (1998) für ausgewählte Seen in Nordwesten von 
Ontario beschrieben (0,01 - 0,035 g cm-2 a-1). Turner und Delorme (1996) weisen für Pine 
Lake und Raft Lake Rock Lake Sedimentationsraten von 0,07 - 0,08 g cm-2 a-1 mittels Pb-
210-Datierung nach. Klimatische Ursachen für die Unterschiede in den Sedimentationsraten 
vom Forellenteich und dem Tailingteich scheiden aus. Der allochthone Eintrag von Laub und 
Zweigen in Fließgewässer beträgt bis 800 g m-2 (Gessner (1991a), Schönborn (1992), 
Uehlinger et al. (2003)). Demgegenüber können autochthone Einträge deutlich höher liegen, 
was auch für den Tailingteich nachgewiesen wurde (Dienemann et al. (2005), Mkandawire 
(2005)). Somit erscheinen die Massen allochthoner bzw. autochthoner Einträge nicht als 
Ursache. Wie in Abschnitt 1.2.2 dargestellt, gibt es artspezifische Unterschiede beim Abbau, 
die auf die Struktur und die Zusammensetzung zurückzuführen sind. Diese Unterschiede 
verursachen u. a. eine unterschiedliche Besiedlung durch Bakterien und Hyphomyceten etc. 
sowie deren Abweidung durch Zerkleinerer wie Gammarus spec. (Gessner und Robinson 
(2003)).  
Eichenblätter sind dabei relativ abbauresistent und werden häufig als Nahrung von 
Zerkleinerern verschmäht (Robinson und Gessner (2003)). Kaneko und Salamanca (1999) 
gehen davon aus, dass Wechsellagerungen von Quercus spec. mit Pinus spec. oder 
anderem allochthonen Bestandesabfall im Wasser den Abbau verzögert. Hinzu kommt, dass 
das eingetragene Holz (Zweige etc.) noch langsamer abbaubar ist als die Blätter. 
Fadenalgen, wie Cladophora spec., und Schwimmblattpflanzen, wie Lemna spec., bilden die 
Hauptmasse des Bestandesabfalls (Dienemann et al. (2002)): Diese Fadenalge  wird extrem 
schnell abgebaut (Schönborn (1992), Pokorný et al. (1998)). Begünstigt wird der Abbau 
durch Phosphatverbindungen (Pokorný et al. (1998), Paalme et al. (2002)). Bei 
Probenahmen von Algen aus dem Tailingteich konnte Dienemann, Büchner und Schurig im 
Zeitraum 2001-2006 einen hohen Schneckenbesatz in den Fadenalgen feststellen 
(Dienemann (2007), Büchner (2007) und Schurig (2007)). Ein hoher Schneckenbesatz 
beschleunigt den Abbau der Algen zusätzlich (Pinowska (2002)). Anaerobe Bedingungen, 
wie sie bei Freilandexperimenten beobachtet wurden - begünstigt durch Algenmatten - 
können ebenfalls den Abbau akzelerieren (Paalme et al. (2002), Escartin und Aubrey 
(1995)). Für Lemna spec., die massenhaft im Tailingteich vorkommen, sind die 
Abbaukonstanten ebenfalls hoch. Szabó et al. (2000) gibt für den Abbau von Lemna gibba 







Mikroorganismen vorhanden, liegt die Halbwertszeit bei ca. 68 Tagen (!). Phragmites spec 
wird deutlich langsamer mineralisiert als Lemna spec. (Schmitt und Gessner (1996)). Die 
Wurzeln zeigen nach Hartmann (1999) mit einem Masseverlust von 10 - 30% innerhalb eines 
Jahres einen sehr langsamen Abbau. Pinna und Basset (2004) geben für Blätter eine globale 
Abbaurate von 0,0934 d-1 ± 0,0045 an. 
Zusammenfassend ergibt sich eine höher Sedimentationsrate im Forellenteich (eher 
allochthon geprägt) als im Tailingteich (autochthone Einträge dominieren). 
Diskussion der Festlegungsraten von Arsen 
Die stärkere Mineralisation des autochthonen Bestandesabfalls könnte die Ursache für die 
deutlich höheren Dichten in Bezug auf Schilfbestand und Laubmudde im Forellenteich sein.  
Der Vergleich der Raten für die Fixierung von Arsen unterscheidet sich bezüglich der 
Lokalität kaum. Arsen weist in allen Fällen eine ähnliche Größenordnung auf (200 - 
900 mg As m-2 a-1). Das heißt, dass trotz geringerer Sedimentationsrate im Tailingteich etwa 
ähnlich so viel Arsen wie im Forellenteich festgelegt wird, was auf die etwas höheren 
Arsenkonzentrationen im Wasser in den Sommermonaten zurückgeführt werden könnte. 
Dagegen spricht jedoch, dass die höheren Arsengehalte in den Sommermonaten auf 
reduktive Rücklösungen aus dem Sediment diskutiert werden. Demnach müsste die 
Arsenfestlegung an nicht Eisenmineralen wie Tonen oder Calcit erfolgen. 
Im Gegensatz zum Tailingteich ist im Forellenteich die Dichte geringer und 
höchstwahrscheinlich ist auch ein intensiverer Austausch mit dem Freiwasser gegeben, so 
dass trotz höherer Sedimentationsrate beide Arsenfestlegungsraten ähnlich sind.  
 
Diskussion der Festlegungsraten von Uran 
Im Vergleich zu Arsen zeigt Uran die erwartete Tendenz, dass eine geringere Sedimentation 
eine geringere Uranfixierung zur Folge hat. Pracht (2001) ermittelt anhand seiner Ergebnisse 
und der Ergebnisse von Laukenmann (zitiert in Pracht 2001) für einen Weiher in Hessen eine 
Rate von 0,4 µg cm-2 a-1. Diese Rate entspricht der des Tailingteiches (Neuensalz; 40 - 60 
mg U m-2 a-1). Verglichen mit den Resultaten des Standrohrversuches (innerhalb von 4 
Tagen eine Entfernung von 1,1 – 1,8 mg U m-2 d-1) und unter der Annahme, dass die 
Vegetationsperiode ca. 220 Tage beträgt, wäre ohne Rücklösung eine Festlegung von 250 – 
400 mg U m-2 a-1 erreichbar. Der Vergleich beider Raten am Tailingteich zeigt, dass nur ca. 
15 % des kurzeitig zurückgehaltenen Urans mittelfristig ins Sediment überführt werden. 
Neben der Ablagerung von (organischem) Material und dessen Abbau sind für die 
Unterschiede des Uranfluxes vom Tailingteich (40 - 60 mg U m-2 a-1), des Riedgebietes - ca. 
300 mg U m-2 a-1 und 1.500 - 2.000 mg U m-2 a-1 (Forellenteich, Laubmudde) auch andere 
Faktoren verantwortlich. Die Urankonzentrationen im Freiwasser des Forellenteiches sind im 
Vergleich zu denen des Tailingteiches konstanter und etwas höher (jahreszeitlich bedingt 
Faktor 1,5 - 3,0). Hinzu kommt, dass der Wasserzufluss in den Forellenteich größer ist. Aber 





wie die Diskussion der Sedimentationsraten und der Vergleich der Raten der kurzfristigen 
Uranfestlegung im Standrohr mit dem des Kernes zeigten, ist die Freisetzung und der Abbau 







7 Ausblick zur passiven Reinigung neutraler Bergbauwässer 
Zur Abschätzung der Größe einer Anlage ist eine grobe Kalkulation der derzeitigen 
austretenden Schadstoffe notwendig. Des Weiteren ist eine Abschätzung des freisetzbaren 
Inventars der Halde bzw. der Absetzanlage vorzunehmen, um die Dimension zu erfassen. 
Aufgrund der erzielten Ergebnisse ist es möglich, einen kurzen Ausblick zur Reinigung 
neutralen Uranbergbauwässern zu geben. Die Vorschläge wurden für gemäßigtes Klima 
erarbeitet. In anderen Klimazonen kann beispielsweise Hydrogenkarbonat einfacher entfernt 
werden. Oder möglicherweise ist in anderen Klimazonen der Abbau von organischer 
Substanz so gering, dass die Ansprüche an das Sedimentationsbecken vernachlässigbar 
sind. Generell ist ein modularer Aufbau vorteilhaft. Wesentlich ist die Entkopplung 
verschiedener Prozesse. Im Allgemeinen könnte der Aufbau aus Produktionsmodulen 
(Lieferung von Bestandesabfall) und Reaktionsmodulen bestehen, so dass nur ein geringer 
Teil der Fläche mit Radium, Uran und Arsen kontaminiert wird. 
 
Radium 
Die effektive Entfernung von Radium durch Sedimente und Bestandesabfälle ist im 
Wesentlichen auf den unmittelbaren Bereich der Sickerwasseraustrittsstelle beschränkt. Eine 
Abschätzung der Massen (Sedimentbildung), die für die Fixierung notwendig sind, wurde für 
verschiedene Ra-226-Aktivitätskonzentrationen des Sediments für den Standort Neuensalz 
erarbeitet (Tabelle 7-1). Die Schüttung der Quelle betrug durchschnittlich 5 L s-1 (Dudel et al. 
(2005)), die Aktivitätskonzentrationen betrugen ca. 0,25 Bq L-1 (Dienemann et al. (2002)). 
Alle Angaben beziehen sich auf einen Zeitraum von einem Jahr (Tabelle 7-1). 
Tabelle 7-1 Flächenbedarfsabschätzung zur Festlegung von Ra-226 am Beispiel der Quelle 
Neuensalz bei einer Schüttung von 5 L sec-1 und 0,25 Bq L-1 
Ra-226 
(Sediment) 
Dichte  Sedimentfracht  mögliche Abmaße 
(L*B*T) 
Bq*kg-1 g cm-3 t a-1 m3 a-1 m*m*m 
2.000 0,8 19,7 24,6 13*4*0,5 
5.000 0,8 7,9 9,9 10*2*0,5 
10.000 0,8 3,9 4,9 5*2*0,5 
15.000 0,8 2,6 3,3 3,5*2*0,5 
 
Die Bildung der Sedimente sollte durch den Eintrag von Bestandesabfall unterstützt werden. 
Nach Hofmann (1994) könnten Erlenbestände jährlich 0,3 - 0,4 kg m-2 Bestandesabfall 
liefern. Wie bei den Ergebnissen (Bestandesabfall, Abschnitt 5.1) gezeigt werden konnte, 
fungieren die Blätter als Sammler für Schwebstoffe bzw. bilden aktive Oberflächen für das 
Ausfällen von Bariumsalzen und Hydroxiden. Unter der Annahme, dass nur organisches 
Material für die Entfernung von Radium bereitstünde, würde der maximale Flächenbedarf 






Verlust von Oberflächen zu verringern, sind Maßnahmen zur Verringerung bzw. 
Unterbrechung der Wanderung von Gammariden oder anderen „Zerkleinerern“ zu 
berücksichtigen bzw. zu steuern (vergleiche Zollhöfer (1999), Zollhöfer (2000)). Das 




Eine Möglichkeit ist die bereits erfolgreich praktizierte Anwendung von Kaskaden.  
Im Abstrom der IAA Lengenfeld (MP5 nach Schöpe et al. (2002)) befand sich ein kleiner 
Teich, in dem sich eisenreiche Sedimente aus Flocken bildeten. Die Arsengehalte lagen bei 
ca. 7 mg g-1. An der Sickerwasseraustrittstelle auf dem Tailing Neuensalz konnten ähnliche 
Strukturen festgestellt werden, wobei die Flocken Arsengehalte bis zu 30 mg g-1 aufwiesen. 
In Anlehnung an natürliche Strukturen wären Quellkuppen wie kalkreichen Mooren eine 
Alternative zu den Kaskaden. Die Abmessungen werden durch die Eisengehalte bestimmt. 
Dabei können optimal zwei Prozesse ablaufen – die Mitfällung und die anschließende 
Sorption an der ausgefallenen Oberfläche. 
Da in den Sedimenten deutlich geringere Arsengehalte gemessen wurden, ist die räumliche 
Trennung der arsenhaltigen Flocken vom Wasser bzw. vom überflossenen Sediment 
wesentlich. Eine Möglichkeit bietet die Gestaltung des Fließweges, eine andere eine 
naturnahe Flotation, die zum Austrag der kontaminierten Flocken und Partikel führt.  
Ähnlich wie bei Radium wäre die Festlegung unmittelbar nach dem Sickerwasseraustritt 
besonders effektiv, so dass gegebenenfalls für einen modularen Aufbau Bodenfilter (wie in 
der Abwasserbehandlung) zwischengeschaltet werden müssten. Sie könnten in einem 
gewissen Rahmen Eisen bereitstellen. 
 
Uran 
Die Ergebnisse der Sedimentbeprobung zeigen, dass die Uranfixierung nicht unmittelbar an 
der Sickerwasseraustrittsstelle erfolgen muss. Generell ist die Eliminierung von Uran ein 
komplexer Prozess. In eutrophen Gewässern mit hoher autotropher Nettoprimärproduktion, 
wie im Tailingteich Neuensalz, erscheint eine dauerhafte Festlegung (> 10 a) ohne 
Nährstoffreduktion und eingeschränkten Abbau kaum möglich.  
Liegt das Uran als Kalziumuranyltricarbonatokomplex vor, so wäre nach Dienemann et al. 
(2005) eine biogene Entkalkung vor einer Fixierung sinnvoll. Eine Umwandlung dieser 
Uranspezies in einen Carbonatokomplex würde bei einer anschließenden Reduktion 
günstigere (höhere) Redoxspannungen bedingen. 
Neben Algen können auch andere Pflanzen zur Verringerung von Hydrogencarbonationen 
eingesetzt werden. In einigen „constructed wetlands“ wurde eine Verringerung der 
Hydrogenkarbonationen beobachtet (Tabelle 7-2). Da diese Anlagen zur Reinigung von 
Deponie- bzw. Bergbauwässern errichtet wurden, stand die Entfernung von 







Tabelle 7-2 Verringerung von Hydrogenkarbonatkonzentration in Wässern verschiedener „constructed 
wetlands“ mit hohen Konzentrationen von Karbonationen/Hydrogenkarbonationen (HCO3-> 100 mg L-







Lage/ Land Herkunft Referenz 
2970 2170 Phragmites 
australis, Typha 
latifolia 
Monroe County,Y / 
USA 
Deponie Eckhardt et al. 
(2000) 
2968 2463 Phragmites 
australis 
Monroe County, NY 
/ USA 
Deponie Peverly et al. 
(1993) 
2170 830 Phragmites 
australis 
Monroe County, NY 
/ USA 
Deponie Eckhardt et al. 
(2000) 




Esval / Norwegen Deponie Mæhlum et al. 
(1999) 




Bølstad / Norwegen Deponie Mæhlum et al. 
(1999) 




Mine,Ontario / USA 
Bergbau Bishay und 
Kadlec (2005) 
 
Nach dieser Stufe sollte bei hohen Nitratgehalten unbedingt eine weitere Behandlungsstufe 
zwischengeschaltet werden. Aus der kommunalen Abwasserreinigung liegen mittlerweile 
zahlreiche Erfahrungen beim Betrieb solcher Anlagen vor (Tabelle 7-3).  
Tabelle 7-3 Verringerung von Nitratkonzentrationen in Wässern verschiedener „constructed wetlands“ 
mit hohen Konzentrationen von Karbonationen/Hydrogenkarbonationen (HCO3-> 100 mg L-1), bei 







Lage/ Land Herkunft Referenz 
14 3 Phragmites 
australis 
Cerbaia / Italien Kommunal Masi et al. 
(1999) 
3 1,3 Elodea 
canadensis 
Cerbaia / Italien Kommunal Masi et al. 
(1999) 
1,3 0,1 Phragmites 
australis 
Cerbaia / Italien Kommunal Masi et al. 
(1999) 
4,6 0,3 Typha 
domingensis 
Santo Tomé / 
Argentinien 







Die eigentliche Fixierung erfolgt in drei Schritten. Der erste Schritt umfasst die Beladung des 
Bestandesabfalls mit Uran, im zweiten Schritt erfolgt der Transport zum 
Sedimentationsbecken und im letzten Schritt kommt es zur Ablagerung des Bestandesabfalls 
(z.B. mit Laubmuddebildung). Dabei sind schwerer abbaubare allochthone Bestandesabfälle 
mit großen Oberflächen leicht abbaubaren vorzuziehen oder die 
Sedimentationsbedingungen für leichtabbaubare Blätter abbauverzögernd zu gestalten. 
Denkbar wäre hier der Eintrag abbauhemmender Stoffe (Gerbstoffe) aus anderen Pflanzen 
bzw. die Verlangsamung des Abbaues durch Verringerung von Sauerstoff. Eine Möglichkeit 
den Sauerstoffeintrag zu begrenzen wäre die Unterdrückung der Photosynthese von Algen 
etc. durch extrem Beschattung oder natürliche Abdeckung z.B. durch Schwingrasen oder 
Schwingdecken bis hin zu Schwingmooren (Grünig et al. (1986)). Zusätzlich kann es bei 
solcher Anordnung zur Bildung von Sinktorfbildungen kommen (Succow und Joosten (2001) 
S. 43 und S.323). Auch bei großen Seen können Schwingdecken z.B. mit Breiten von 70 m 
auftreten (Nixdorf et al. (2004)). 
Möglichkeiten der Erhaltung und Etablierung von Schwingdecken sind im Zuge der 
Moorschutzkonzeptionen verschiedener Länder veröffentlicht (z.B. Bayern und Brandenburg 
– Brandenburg (2004); LfU (2005)). 
Die Eliminierungsleistung lässt sich mit 1,5 - 2,0 g m-2 a-1 veranschlagen. Das entspräche bei 
1 ha 15 - 20 kg Uran. Für das Gebiet Neuensalz wäre eine zusätzliche Sedimentationsfläche 
von ca. 3 - 4 ha notwendig. Damit sich eine Laubmudde bilden kann, ist ein größeres 











Für die Verringerung der Urankonzentration im neutral-basischen Milieu in flachen eutrophen 
Teichen bzw. Becken mit hoher autochthoner Biomasseproduktion sind die biogene 
Entkalkung, die Nitrifikation und die danach einsetzende Sulfatreduktion von entscheidender 
Bedeutung. Die biogene Entkalkung steuert im Frühling und (Früh-)Sommer die 
Urankonzentration im Wasser eines Tailingteiches, was auf eine Änderung der 
Uranspeziierung zurückgeführt wird. Im Sommer setzt eine Abnahme der 
Urankonzentrationen im Wasser durch Reduktion (0,4 - 1,8 mg U m-2 d-1) ein. Die Reduktion 
ist nicht an der Sedimentoberfläche bzw. an einen Sedimentkontakt gebunden, wenn 
Wasserpflanzen bzw. deren Bestandesabfälle (z.B. Lemnaceae und Algen) vorhanden sind.  
Durch Abbauprozesse im Spätsommer und Herbst kommt es zu Rücklösungen von Uran. Da 
die Urangehalte im Sediment und die jährlichen Sedimentablagerungen relativ klein sind, 
kommt es mittelfristig (über einen Zeitraum von 20 Jahren) zu einer geringen Festlegung von 
Uran (ca. 50 mg U m-2 a-1). Die Arsenkonzentration im Wasser verhält sich gegenläufig zur 
Urankonzentration.  
 
Für die Festlegung von Uran in flachen, durch den Eintrag allochthonen Bestandesabfalls 
geprägten Teichen bzw. Becken kommt diesem allochthonen Bestandesabfall eine 
Schlüsselfunktion beim Transfer von gelöstem Uran zu im Sediment gebundenem Uran 
sowohl im sauren als auch im neutral-basischen Milieu zu. Verschiedene 
(Pflanzen)Kompartimente weisen unterschiedliche Gehalte an Uran, Radium und Arsen auf. 
Dabei zeigen in neutral-basischen Wässern Blätter für alle drei Elemente höhere Gehalte als 
Zweige. Bei verschiedenen Pflanzenarten (z.B. Quercus spec. und Alnus spec.) weisen die 
Blätter nach Wasserkontakt unterschiedliche Urangehalte auf. Außer in den typischen Blatt- 
und Zweigkompartimenten lassen sich auch in Blüten (Erlenkätzchen) und Zapfen 
(Erlenzapfen) zum Teil hohe Urangehalte (bis 2 mg g-1) beobachten. Die Festlegung von 
Uran, Radium-226 und Arsen an Bestandesabfällen erfolgt durch verschiedene Prozesse. Im 
quellnahen Bereich bilden häufig die Oberflächen des Bestandesabfalls Orte, an denen 
Eisen- und Manganhydroxide ausfallen. Dabei kommt es zur Mitfällung und Sorption von 
Arsen (ca. 4 mg g-1) und Radium-226 (bis 26 Bq g-1). Ein Nachweis, dass Uran ebenfalls 
immer mitgefällt bzw. sorbiert wird, konnte nicht erbracht werden. Uran ist im Vergleich zu 
Arsen und Radium stabiler am Bestandesabfall gebunden, was auf andere 
Bindungsprozesse hindeutet. Das wird durch die hohen Urangehalte an weiter entfernten 
Probenahmestellen von der Kontaminationsquelle unterstrichen. Als Bindungsprozesse 
werden die Reduktion von Uran(VI) zu Uran(IV) sowie die Bindung an organischen 
Abbauprodukten (Fällung und Sorption) im Wechselspiel mit Biofilmen diskutiert. 
 
Die Arsen- und Urangehalte in den Sedimenten des neutral-basischen pH-Wertebereiches 
variieren sehr stark. In den subhydrischen organischen Auflagen mit allochthoner Prägung 
(Quercus spec. und Alnus spec.) kommt es zu sehr hohen Urangehalten (Median 





dass der partikuläre Eintrag von primären Vererzungsträgern gering ist. Die 
Schlüsselfunktion für die Festlegungsraten von Uran, Radium-226 und Arsen kommt der 
Nettoprimärproduktion zu. Neben hydrologischen Parametern sind für die langfristige 
Festlegung Abbauprozesse bedeutsam. In den Akkumulationszonen konnten die höchsten 
Urangehalte (ca. 1,5 mg g-1) nachgewiesen werden. Für einen mittelfristigen Zeitraum (ca. 20 
Jahre) konnte in einer Akkumulationszone beispielhaft eine Festlegungsrate von ca. 1,5 -
 2,0 g U m-2 a-1 bestimmt werden.  
Rücklösungen aus dem Sediment infolge weiterer Abbauprozesse bzw. mit zunehmendem 
Alter des Sediments treten insbesondere bei Radium-226 im neutral-basischen Milieu auf. 
Die vergleichsweise geringen Radium-226-Aktivitätskonzentrationen in älteren Ablagerungen 
werden auf mikrobiologische Abbauprozesse zurückgeführt. Die Sedimentprofile zeigen, 
dass Arsen durch frühdiagenetische Prozesse ebenfalls remobilisiert werden kann. Dies trifft 
insbesondere auf Standorte mit Eisen- und Manganhydroxidausfällungen und reduzierenden 
Bedingungen zu. 
 
Eine technische Umsetzung zur Wasserreinigung sollte Arsen und Radium zuerst modular in 
einer Fällungs- bzw. (nach Möglichkeit) in einer Flockungsstufe abtrennen. Dabei scheinen 
Bodenfilter im Zusammenhang mit Eisen- und Manganausfällungen und in Kombination mit 
Kaskaden besonders effektiv zu sein. Die Lage der Fällungs- bzw. Flockungsstufe sollte 
unmittelbar an den Sickerwasseraustrittstellen sein. Eine zeitnahe (Zeitraum ca. 1 Jahr) 
Beräumung oder die Stabilisierung der Eisen- und Manganausfällungen ist notwendig. 
Die Uranentfernung ist von den wasserchemischen Parametern abhängig. Bei hohen 
Kalzium- und Karbonatgehalten empfiehlt sich eine biogene Entkalkungsstufe, danach - je 
nach der Höhe der Nitratkonzentrationen - eine Nitratverringerung. Die eigentliche 
Festlegung könnte dann an schwerabbaubaren (Blatt)Bestandesabfällen bzw. durch 
Reduktion erfolgen. Die so angereicherten Kompartimente sind in Sedimentfallen zu 
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Anlage 3-1 Untersuchungsgebiet Neuensalz vor und nach den bergbaubedingten Aktivitäten (links 
1943; rechts 1994), rote Ellipse: Untersuchungsgebiet mit dem Forellenteich; Maßstab entspricht 
1000 m, eingenordet, roter Pfeil: Schacht 277, brauner Pfeil: Tailing, blaue Ellipse: Halde mit 
ehemaliger Mülldeponie im ehemaligen Bachbett  
 
Anlage 3-2 Entfernung von der Quelle, Neuensalz 
Lokalität Entfernung  
 m 
Quelle 0 
Quelle (unten) 5,5 
Baum1 (Erle) 11 
Baum 6 (Erle) 83 
Hauptwehr 93 
Forellenteich Zufluss 198 









Anlage 3-3 Bestandesabfall im Gerinne 24.03.2004; a= Eichenblätter; b= offene Erlenkätzchen, c= 












Anlage 3-4 Erlenbestandesabfall; links geschlossene Erlenkätzchen und rechts Erlenzapfen im 
Februar 
 
Anlage 3-5 Abmaße der verwendeten Körbe zur Exposition von Erlenblättern in Neuensalz 
 Maße 
 mm 
Abstand oberer Ränder zueinander (quadratisch) 210 
Größe der Löcher im Boden (quadratisch) 2,3 
Größe der Löcher in der Seitenwand 2,3 
 
  









Anlage 3-7 Sedimente aus der Hochstaudenflur (links, mit Eisenüberzügen an den Wurzeln), aus dem 






























Anlage 3-9 Säulenversuch (Karbonat-Versuch)  
 





Anlage 3-11 Aufschluss der Bestandesabfallproben  
Schritt Dauer Druck 
 min psi 
1. Schritt 10 40 
2. Schritt 20 120 
 
 
Anlage 3-12 Aufschluss der Sedimentproben  
Schritt Dauer Druck 
 min psi 
1. Schritt 5 75 
2. Schritt 10 125 








  Säule1 Säule2 Säule3 Säule4 
Abfluss  mL 2640 2992 2912 2889 
Geschwindigkeit mL min-1 1,692 1,918 1,867 1,852 
Kiesgewicht  g 798,8 797,9 799,8 801,3 
Porenvolumen mL 203 211 196 194 
  Säule1 Säule2 Säule3 Säule4 
Abfluss  mL 2601 2940 2957 2845 
Geschwindigkeit mL min-1 1,391 1,572 1,581 1,521 
Kiesgewicht  g 798,7 798,8 799,7 799,1 








Anlage 3-13 Vergleich der Urangehalte (HCl-HNO3-Aufschluss) mit den Aktivitätskonzentrationen von 
U-238 bei verschiedenen Siebschnitten, Sedimente der Kastenfalle im Hauptwehr (Neuensalz) 
  Aufschluss1 Aufschluss2 Aufschluss3 Durchschnitt Gamma. Gamma. 
  µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 mBq g-1 µg g-1 
HW 1(<1)   84 93  91  90   940  76 
HW 1(<0,5)   72 72  75  73   877  70 
HW 1(<0,25)   68 75  74  73   810  65 
HW 1(<0,063)   81 77 108  89 1330 107 
               
HW 2(>1)  127 138 118 128 1600 129 
HW 2(<1)   74 82  75  77 1000  80 
HW 2(<0,5)   61 60  65  62   819  66 
HW 2(<0,25)   86 87  88  87 1290 104 
HW 2(<0,063)  106 95  89  97 1330 107 
              
HW 3(>1)  140 79  82 100 1240 100 
HW 3(<1)   49 43  51  48   540  43 
HW 3(<0,5)   33 36  30  33   470  38 
HW 3(<0,25)   56 55  61  57   820  66 
HW 3(<0,063)   85 78  83  82 1019  82 
              
HW 4(<1)   38 40  44  41   545  44 
HW 4(<0,5)   48 48  47  48   686  55 
HW 4(<0,25)   71 68  67  69   815  66 
HW 4(<0,063)   97 101  91  96 1250 100 
 
Anlage 3-14 Wiederfindung von Elementen in den Auszügen (GBW 07604 Pappelblätter, GBW 07404 
Sediment) 
 GBW 07604 GBW 07404 
 % % 
Mg 94-98 73-75 
Ca 89-98 60-62 
Fe 69-91 90-95 
Mn 95-108 91-102 
Zn 101-120 88-99 
Pb 102-125 93-98 
   







Anlage 3-15 Gegenüberstellung der Gesamtkonzentration (µg L-1) auf verschiedenen Massen für das 
Element Molybdän berechnet aus dem Isotopenverhältnis (HCl-HNO3-Matrix) 
Anlage 3-16 Gegenüberstellung der Gesamtkonzentration (µg g-1) auf verschiedenen 
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Mo 95 dual
Mo 98 dual
Lineare Regression: (N = 20)
y = a + bx




Varianz der Residuen = 0,4199
Stdabw. der Residuen = 0,648
Geschätzt mit 1/(n-2):
Varianz der Residuen = 0,4665

















0 8.000 12.000 16.000 20.000
Ca 44 dual
Ca 43 dual
Lineare Regression: (N = 19)
y = a + bx




Varianz der Residuen = 93.849,9931
Stdabw. der Residuen = 306,3495
Geschätzt mit 1/(n-2):
Varianz der Residuen = 1,0489E+005












Anlage 4-1 Uran- und Arsenkonzentrationen sowie Leitfähigkeit im Tailingteich (Neuensalz)  
Datum Lf  As  U  
 µS cm-1 µg L-1 µg L-1 
29.04.02  39 144 
14.05.02 1.070 42 132 
27.05.02 945 40 111 
11.06.02 932 47 110 
17.06.02 897 52 100 
24.06.02 853 64  94 
09.07.02 802 94  89 
18.07.02 656 97  52 
21.08.02 950 35 192 
20.09.02 1.045 48 114 
20.09.02 1.087 51 106 
02.10.02 955 52 130 
29.10.02 1.038 49  95 
13.11.02 915 41  83 
04.12.02 1.158 35 138 
19.12.02 859 42 125 
15.01.03 914 42 115 
29.01.03 848 53 171 
10.02.03 901 247 117 
 
Anlage 4-2 Chlorid-, Nitrat- und Sulfatkonzentrationen im Tailingteich 
Datum Cl- NO3- SO42- 
 mg L-1 mg L-1 mg L-1 
25.03.2002 57 33 104 
04.04.2002 60 29 123 
16.04.2002 60 26 125 
29.04.2002 61  8,7 116 
14.05.2002 78 21 165 
27.05.2002 61 25 153 
11.06.2002 67 19 122 
17.06.2002 65 25 116 
24.06.2002 63 11 114 
09.07.2002 gestört 12 213 
18.07.2002 60  0,6 86 
18.07.2002 47  1,5 66 
06.09.2002 81 22 136 
19.12.2002 gestört 18 92 
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Anlage 4-3 Eh-Werte (mV) im Wasser des Forellenteichs im Winter und im Frühling (oberer Wert Eh-
Wert: 5 cm unter Wasseroberkannte, unterer Eh-Wert Messung an der Sedimentoberkannte) 
Anlage 4-4 Uranrückhalt an den Säulen (Hydroxid-Versuch), Angabe der Beladung, 
PV=Porenvolumen 
PV Säule1 PV Säule2 PV Säule3 PV Säule4 
 µg g-1  µg g-1  µg g-1  µg g-1 
        
1,0 1,3 1,1 1,5 1,2 1,4 1,2 1,4 
1,1 1,3 1,2 1,5 1,2 1,5 1,2 1,5 
1,2 1,5 1,3 1,7 1,3 1,6 1,3 1,6 
1,3 1,7 1,5 1,9 1,5 1,8 1,5 1,8 
1,6 2,0 1,7 2,2 1,8 2,2 1,8 2,2 
1,9 2,4 2,1 2,7 2,2 2,6 2,2 2,6 
2,4 3,0 2,6 3,4 2,8 3,3 2,8 3,3 
3,1 3,8 3,4 4,4 3,5 4,2 3,5 4,2 
3,9 4,9 4,3 5,5 4,5 5,4 4,5 5,3 
4,9 6,1 5,4 7,0 5,6 6,8 5,6 6,7 
6,2 7,7 6,7 8,7 7,0 8,5 7,0 8,4 
7,7 9,5 8,4 10,8 8,8 10,5 8,8 10,4 
9,4 11,7 10,3 13,3 10,8 12,9 10,8 12,8 
10,9 13,5 11,9 15,4 12,5 15,0 12,5 14,8 
11,3 13,9 12,3 15,9 12,9 15,4 12,9 15,3 
11,6 14,3 12,6 16,3 13,2 15,9 13,2 15,7 
11,8 14,5 12,8 16,6 13,4 16,1 13,4 15,9 
12,2 15,0 13,3 17,2 13,9 16,7 13,9 16,5 
12,7 15,6 13,8 17,9 14,5 17,3 14,5 17,2 

























Anlage 4-5 Extrapolation der maximalen Uranbeladung (Hydroxid-Versuch) 
 
Anlage 4-6 Uranrückhalt an den Säulen (Karbonat-Versuch), Angabe der Beladung, PV= 
Porenvolumen 
PV Säule1 PV Säule2 PV Säule3 PV Säule4 
 µg g-1  µg g-1  µg g-1  µg g-1 
0,5 0,6 0,6 0,7 0,6 0,7 0,5 0,7 
0,8 1,0 0,9 1,1 0,9 1,1 0,8 1,1 
0,9 1,2 1,0 1,3 1,0 1,3 1,0 1,3 
1,0 1,4 1,2 1,5 1,2 1,6 1,2 1,5 
1,2 1,5 1,4 1,7 1,4 1,8 1,3 1,7 
1,3 1,7 1,5 2,0 1,5 2,0 1,5 1,9 
1,5 2,0 1,8 2,2 1,8 2,3 1,7 2,2 
1,8 2,3 2,1 2,5 2,1 2,6 2,0 2,5 
2,2 2,7 2,5 2,9 2,5 2,9 2,4 2,8 
2,6 3,0 3,0 3,2 3,0 3,1 2,8 3,0 
3,1 3,3 3,6 3,5 3,6 3,3 3,5 3,2 
3,8 3,6 4,4 3,7 4,4 3,6 4,2 3,5 
4,6 3,8 5,4 3,9 5,4 3,8 5,1 3,7 
5,7 4,0 6,6 4,1 6,6 4,0 6,3 3,8 
7,3 4,3 8,4 4,4 8,4 4,4 8,1 4,2 
8,4 4,5 9,7 4,6 9,7 4,5 9,3 4,2 
9,6 4,6 11,2 4,8 11,2 4,6 10,7 4,4 
10,9 4,7 12,6 4,9 12,6 4,8 12,1 4,5 
12,1 4,8 14,1 5,0 14,1 4,9 13,4 4,6 





























Anlage 4-7 Extrapolation der maximalen Uranbeladung (Karbonat-Versuch) 
 
Anlage 4-8 Desorption: Verlauf der Uran- und Kalziumkonzentrationen im Säulenabfluss. 
Säulenmaterial nach vorheriger Uranbeladung (Hydroxidversuch) mit Na2CO3 (Karbonatkonzentration 
1g L-1) eluiert, PV=Porenvolumen 
PV U Ca 
 µg L-1 µg L-1 
1,0 93.195 15.084 
1,1 60.576 11.116 
1,4 29.860 7.764 
1,6 16.697 5.866 
2,1 8.096 4.395 
2,7 4.136 3.204 
3,4 2.300 2.621 
4,2 1.404 1.918 
5,3 895 1.526 
6,5 638 1.656 
8,3 464 1.117 













Anlage 4-9 Feldversuch Arsen (Standrohre) Neuensalz; 1: Referenz; 2: Nitratzugabe; 3: C-Zugabe als 
Pflanze, 4: Verschnitt zweier Wässer; As (%) die Veränderung der Konzentration im Standrohr 
bezogen auf die Dauer von 0 Tagen  
 1  2  3  4  
Dauer As  As As  As As  As As  As 
(d) µg L-1 % µg L-1 % µg L-1 % µg L-1 % 
0 136     165     103       90     
0 139     132     111     106     
0 131     153       81     119     
0 208     149     143     119     
0 147     165     147     133     
         
1 144    105    156      95    118    114    164    183    
1 143    103    121      92    142    128    137    130    
1 151    115    246    161      85    104    114      96    
1 225    108    156    104    230    161    128    107    
1 153    104    213    129    143      98    178    134    
         
2 153    112      93      56    120    116    193    215    
2 132      95      98      74    214    192    130    123    
2 143    109    118      77      79      98    131    110    
2 200      96      80      54    223    156    138    116    
2 168    114    185    112    141      96    180    136    
         
4 126      92      63      38    183    178    184    206    
4 108      77    106      80    153    138      96      91    
4 122      93      84      55      84    104    137    115    
4 155      74      63      42    158    110    131    110    
4 148    101      87      52    131      89    173    130    
         
6   95      70      68      41    184    179    183    204    
6   95      68    127      96    137    123      85      80    
6   98      75    102      67    110    136    144    121    
6 136      65      98      65    280    196    131    110    
6 139      95      70      42    115      78    158    119    
         
8 140    103      92      56    194    189    173    193    
8   94      68    203    154    119    107      77      73    
8 112      86    128      84    138    171    133    112    
8 115      56    117      79    179    126    153    128    
8 135      92      90      54    135      92    154    116    
11   87      64      90      54    128    125    152    169    
11   77      55    162    123      95      85      70      66    
11   96      73    122      80    134    165    122    103    
11   98      47    113      75    101      71    132    111    






Anlage 4-10 Feldversuch Uran (Standrohre) Neuensalz; 1: Referenz; 2: Nitratzugabe; 3: C-Zugabe als 
Pflanze, 4: Verschnitt zweier Wässer; U (%) die Veränderung der Konzentration im Standrohr 
bezogen auf die Dauer von 0 Tagen  
 1  2  3  4  
Dauer U  U  U  U  U  U  U  U  
(d) µg L-1 % µg L-1 % µg L-1 % µg L-1 % 
0   60        42        63      107      
0   54        44        78      100      
0   36        48        74        92      
0   71        57      118        84      
0   48        39      105        96      
                 
1   51      86      65    156      53      83      96      90    
1   44      81      49    111      62      79      99      99    
1   42    117      80    167      72      97      74      80    
1   56      79      73    128      48      41      82      98    
1   46      95      38      99      59      56      80      84    
                 
                 
2   37      62      78    186      29      45      83      78    
2   34      63      62    142      49      62      85      85    
2   31      88    106    219      72      97      73      80    
2   43      61      99    174      16      14      83      99    
2   35      73      61    157      48      45      83      87    
                 
4   25      42      78    186        9      14      56      53    
4   20      37      54    123      37      47      83      83    
4   18      51    100    207      59      79      51      55    
4   24      34      98    172        7        6      54      65    
4   20      41      75    195      33      31      64      67    
                 
6   33      55      77    184      11      17      48      45    
6   15      29      47    107      33      42      83      83    
6   16      44      93    192      36      49      42      46    
6   18      25      87    153      42      35      57      68    
6   15      32      92    238      29      28      56      59    
                 
8   31      52      75    180      10      15      38      36    
8   15      28      40      91      22      27      65      65    
8   11      31      89    184      27      36      34      37    
8   13      18      95    166      25      21      43      51    
8   15      30      97    249      22      21      48      50    
11   27      46      60    144        5        5      27      28    
11   12      22      27      62      15      14      64      67    
11     8      23      60    125      15      14      25      26    
11     9      12      68    120      21      20      36      37    







Anlage 4-11 Feldversuch Nitrat und Sulfat (Standrohre) Neuensalz; 1: Referenz; 2: Nitratzugabe; 3: C-
Zugabe als Pflanze, 4: Verschnitt zweier Wässer; U (%) die Veränderung der Konzentration im 
Standrohr bezogen auf die Dauer von 0 Tagen  
 1  2  3  4  
Dauer NO3- SO42- NO3- SO42- NO3- SO42- NO3- SO42- 
(d) mg L-1 mg L-1 mg L-1 mg L-1 mg L-1 mg L-1 mg L-1 mg L-1 
0 0,9 54 51 53 2,2 76 2,4 110 
0 0,5 62 61 60 1,2 82 3,9 108 
0 1,0 67 79 59 1,3 78 2,1 102 
0 1,8 52 92 58 0,9 73 1,9 105 
0 1,3 68 59 57 0,8 77 3,7 103 
1 0,9 53 39 55 1,3 80 1,2 114 
1 0,8 53 50 65 0,8 79 1,3 112 
1 6,2 63 54 69 4,3 83 0,7 102 
1 0,8 43 58 69 1,2 49 0,8 105 
1 1,0 59 58 73 1,9 79 1,9 105 
2 1,6 54 27 67 2,6 71 1,5 110 
2 0,8 48 32 68 Ausfall Ausfall 2,2 114 
2 0,9 58 28 89 1,5 86 0,7 90 
2 Ausfall Ausfall 27 85 0,9 27 0,7 102 
2 1,1 56 32 72 3,6 72 1,5 104 
4 0,9 43 11 64 Ausfall Ausfall 1,6 106 
4 1,5 36 13 61 1,4 82 3,0 70 
4 1,4 46 6 87 Ausfall - 1,7 85 
4 Ausfall Ausfall 5 80 1,2 97 1,2 94 
4 12,9 37 11 76 1,2 97 - 40 
6 0,9 37 2 54     
6 0,5 38 2 93     
6 0,8 27       
6 0,4 36       
6 2,6 62       
Anlage 4-12 Feldversuch Differenz der Eh-Werte zum Ausgangszeitpunkt (Standrohre) Neuensalz; 
Typ R:: Referenz; N: Nitratzugabe; Zahlen 1 –5  bezeichnen die jeweiligen Rohre, Angabe (mV) 
Datum Typ 1 2 3 4 5 
16.08.04 R -78 -82 10 -120 -120 
17.08.04 R -91 -67 15 -84 -52 
18.08.04 R -86 -66 -65 -73 -65 
20.08.04 R -50 -44 -73 -70 -93 
22.08.04 R -59 -61 -60 -54 -74 
24.08.04 R -72 -59 -65 -61 -41 
16.08.04 N -160 -120 -210 -40 -120 
17.08.04 N 21 154 4 127 137 
18.08.04 N 49 35 33 20 91 
20.08.04 N 88 16 21 6 141 
22.08.04 N 77 9 106 91 156 






Anlage 4-13 Uran-, Eisen-, Arsen-, Kalzium- und Kohlenstoffgehalte in ungesäuberten 
Bestandesabfallproben 30 m bzw. 35 m entfernt von der Sickerwasseraustrittsstelle (Nord-Süd-Halde, 
Lengenfeld) 
U As Ca  Fe C 
µg g-1 µg g-1 µg g-1  mg g-1 mg g-1 
            67                74           1.400            290            170    
            62              120              600              330               97    
            86                87           1.000              250             220    
            68              180           1.100              200               86    
          230                47           3.900              110             370    
          210                53           2.600              150             320    
          250                46           5.700                85             430    
            91                85           1.100              220             240    
            44              140              900              380             110    
            56              150           1.000              320               30    
            96                98           1.600              190             270    
 
 
Anlage 4-14 Urankonzentrationen (µg g-1) in verschiedenen ungewaschenen Bestandesabfallproben 
an der Sickerwasseraustrittstelle (Nord-Süd-Halde, Lengenfeld, Herbst 2001) 
Zweig Birkenblatt Erlenblatt Eichenblatt 
          111                61             121            161    
            54                90              151              114    
            93                120                72    
            63                  213    
            68          
            68          
 
Anlage 4-15 Arsen- und Urangehalte in abgebürsteten (ohne Eisen) und unabgebürsteten 
Zweigproben (mit Eisen), Sickerwasseraustrittsstelle der Nord-Süd-Halde, September 2003 
mit Fe. mit Fe. ohne Fe. ohne Fe.
As U As U 
µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 
          122                84               40            111  
          106              111                23                54    
            16                50                36                93    
            33                71                10                63    
            20                80                  9                68    












Anlage 4-16 Mg, Ca, Mn, Ba und U in ungewaschenen und gewaschenen Eichelschalen, Entnahme 1. 
April 2004, Forellenbach am Forellenteich U (%) gewaschen/ungewaschen 
 Mg Ca Mn Ba U U 
 µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 % 
gewaschen 1.200 11.180 13.100 240 140 65 
ungewaschen 1.230 9.040 15.760 270 220  
       
gewaschen 780 5.560 1.380 32 35 102 
ungewaschen 900 6.580 3.150 55 34  
       
gewaschen 870 6.150 1.270 37 40 92 
ungewaschen 840 5.610 2.460 59 43  
       
gewaschen 920 6.340 2.850 56 38 50 
ungewaschen 940 6.550 5.050 83 77  
       
gewaschen 850 6.540 930 29 24 48 
ungewaschen 910 6.010 1.870 42 51  
       
gewaschen 850 5.900 6.570 100 37 133 
ungewaschen 960 6.460 8.900 140 28  
       
gewaschen 1.000 7.630 5.920 110 69 29 
ungewaschen 980 7.280 11.530 170 240  
       
gewaschen 1.080 8.020 1.470 44 54 52 
ungewaschen 1.130 7.330 8.540 150 100  
       
ungewaschen 760 6.100 650 28 32 81 
gewaschen 800 5.220 1.930 47 39  
       
gewaschen 770 5.490 1.530 42 25 65 
ungewaschen 820 5.630 3.690 67 39  
Anlage 4-17 As-, Pb- und U-Gehalte in ungewaschenen Erlenblattproben (skelettiert); (Forellenbach; 
Expositionszeit Juni-September 2003) 
Probe Probenaufbereitung As Pb U 
  µg g-1 µg g-1 µg g-1 
Erlenblatt ungewaschen 71  4 186 
Erlenblatt ungewaschen 150 10 321 
Erlenblatt ungewaschen 75  6 168 
Erlenblatt ungewaschen 71  5 103 
Erlenblatt ungewaschen 96  8 218 
Erlenblatt ungewaschen 154 14 134 






Anlage 4-18 U, As und Pb in ungewaschenen und gewaschenen Eichenblattproben vom 17.12. 2003 
aus dem Hauptwehr/Neuensalz  
Blatt Aufbereitung As Pb U 
  µg g-1 µg g-1 µg g-1 
Eiche gewaschen 308 4 54 
Eiche gewaschen 114 2 44 
Eiche gewaschen 93 3 39 
Eiche gewaschen 46 2 11 
Eiche gewaschen 65 3 31 
     
     
Eiche ungewaschen 155 8 34 
Eiche ungewaschen 150 7 54 
Eiche ungewaschen 288 18 83 
Eiche ungewaschen 106 13 59 
Eiche ungewaschen 223 15 75 
 
 
Anlage 4-19 U, As und Pb in ungewaschenen Erlen-und Eichenblattproben vom 04.02.2004 (Gerinne 
Neuensalz, Unterhalb des Forellenteiches) 
Blatt Aufbereitung As Pb U 
  µg g-1 µg g-1 µg g-1 
Erle ungewasche      33         13       610    
Erle ungewasche      56         21       180    
Erle ungewasche      22           8         81    
Erle ungewasche      50         21       220    
Erle ungewasche      26         11       380    
Erle ungewasche      46         17       180    
     
Eiche ungewasche      64           8       350    
Eiche ungewasche      28           9       140    
Eiche ungewasche      33         12       160    
Eiche ungewasche      23           8       150    
Eiche ungewasche      17           6       150    
Eiche ungewasche      11           4         16    














Anlage 4-20 U, As und Pb in ungewaschenen und gewaschenen Eichenblattproben vom 22.07.2003 
aus dem Forellenteich/Neuensalz vom Standort E1 
Ort Teil Art Aufbereitung As Pb U 
    µg g-1 µg g-1 µg g-1 
       
E1 Blatt Eiche gewaschen 35 9 120 
E1 Blatt Eiche gewaschen 86 25 290 
E1 Blatt Eiche gewaschen 39 10 110 
E1 Blatt Eiche gewaschen 140 10 450 
E1 Blatt Eiche gewaschen 73 9 150 
E1 Blatt Eiche gewaschen 110 6 440 
E1 Blatt Eiche gewaschen 62 11 240 
E1 Blatt Eiche gewaschen 140 14 240 
       
E1 Blatt Eiche ungewaschen 140 16 370 
E1 Blatt Eiche ungewaschen 200 15 540 
E1 Blatt Eiche ungewaschen 150 22 420 
E1 Blatt Eiche ungewaschen 110 19 180 
E1 Blatt Eiche ungewaschen 91 17 220 
E1 Blatt Eiche ungewaschen 110 13 160 
E1 Blatt Eiche ungewaschen 80 20 98 
E1 Blatt Eiche ungewaschen 67 12 180 
       
E1 Blatt Erle ungewaschen 150 26 370 
E1 Blatt Erle ungewaschen 170 23 410 
E1 Blatt Erle ungewaschen 160 23 440 
E1 Blatt Erle ungewaschen 120 15 310 
E1 Blatt Erle ungewaschen 120 21 250 
E1 Blatt Erle ungewaschen 160 22 460 
       
E1 Holz   ungewaschen 31 7 64 
E1 Holz   ungewaschen 23 2 42 
E1 Holz   ungewaschen 35 3 60 
E1 Holz   ungewaschen 50 5 75 
       
E1 Zapfen Erle ungewaschen 75 12 350 
E1 Zapfen Erle ungewaschen 140 8 590 
E1 Zapfen Erle ungewaschen 110 17 760 













Anlage 4-21 As-, Pb- und U-Konzentrationen in ungewaschenen und gewaschenen Erlenblattproben, 
ungewaschenen Eichenblattproben und abgewaschenem Sediment (Kastenfalle, Forellenteich; 
Expositionszeit 3 Monate, Sommer 2003); Bestimmung mittels ICP-MS 
Ort Probe Probenaufbereitung As Pb U 
   µg g-1 µg g-1 µg g-1 
Forellenteich Erlenblatt ungewaschen 180 17 190 
Forellenteich Erlenblatt ungewaschen 210 21 100 
Forellenteich Erlenblatt ungewaschen 170  - 
Forellenteich Erlenblatt ungewaschen 310 31  69 
Forellenteich Erlenblatt ungewaschen 110 11 150 
Forellenteich Erlenblatt ungewaschen 230 20  70 
Forellenteich Erlenblatt ungewaschen 260 26  39 
Forellenteich Erlenblatt ungewaschen 230 22  79 
Forellenteich Erlenblatt ungewaschen 150 14 130 
Forellenteich Erlenblatt gewaschen 120 13  91 
Forellenteich Erlenblatt gewaschen  69 4 1.080 
Forellenteich Erlenblatt gewaschen  41 5 170 
Forellenteich Erlenblatt gewaschen  28 3 260 
Forellenteich Erlenblatt gewaschen  47 5 140 
Forellenteich Erlenblatt gewaschen  35 4  83 
Forellenteich Erlenblatt gewaschen  80 7 2.000 
         
Forellenteich Eichenblatt ungewaschen 160 16  24 
Forellenteich Eichenblatt ungewaschen 360 21 140 
Forellenteich Eichenblatt ungewaschen 140 16  24 
Forellenteich Eichenblatt ungewaschen 340 34  30 
Forellenteich Eichenblatt ungewaschen 200 20  36 
Forellenteich Eichenblatt ungewaschen 140 9  23 
         
Forellenteich FPOM abgewaschen 510 50  48 
Forellenteich FPOM abgewaschen 500 48  48 
Forellenteich FPOM abgewaschen 500 47  44 
Forellenteich FPOM abgewaschen 410 10 100 
Anlage 4-22 As-, Pb- und U-Konzentrationen in Laubdetritus von Erlen-und Eichenblättern, die häufig 
einen ockerfarbenen Überzug aufwiesen und Feindetritus, vorwiegend aus Algen, untergeordnet Laub 
und Sediment; Neuensalz, Quelle, 17.12.2003, Bestimmung mittels ICP-MS 
Ort Probe As Pb U 
  µg*g-1 µg*g-1 µg*g-1 
Quelle Laubdetritus 14.300 26 140 
Quelle Laubdetritus 13.200 27 160 
Quelle Laubdetritus 13.800 25 150 
Quelle Laubdetritus 15.900 28 170 
Quelle Laubdetritus 13.600 26 210 
Quelle Feindetritus     230 30  70 
Quelle Feindetritus     180 26  75 
Quelle Feindetritus     180 29  78 
Quelle Feindetritus     160 35  71 
Quelle Feindetritus     170 30  75 






Anlage 4-23 Metallgehalte in Bestandesabfallproben; mit und ohne Überzüge; Neuensalz, die Zahl hinter dem Element gibt die verwendete Masse (ICP-MS-
Analyse) an; HW=Hauptwehr, NQ=Neue Quelle, Q=Quelle, Teil 1 
Datum Ort Art Aufbereitung Überzüge Mg (25) Ca (44) Cu (65) Zn (66) As (75) Mo (98) Mo (95) 
     µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 
17.12.2003 HW Eiche gewaschen keine 1.400 21.400 12 62 310 n.a. n.a. 
17.12.2003 HW Eiche gewaschen keine 1.300 21.100 8 35 110 7 7
17.12.2003 HW Eiche gewaschen keine 1.600 24.100 9 47 93 10 10
17.12.2003 HW Eiche gewaschen keine 1.500 16.500 10 45 46 n.a. n.a. 
17.12.2003 HW Eiche gewaschen keine 1.300 20.700 11 55 65 n.a. n.a. 
17.12.2003 HW Eiche ungewaschen keine 1.900 15.100 15 71 160 7 7
17.12.2003 HW Eiche ungewaschen keine 2.000 16.200 17 69 150 12 12
17.12.2003 HW Eiche ungewaschen keine 2.600 18.900 35 140 290 12 12
17.12.2003 HW Eiche ungewaschen keine 2.300 12.300 27 110 110 6 6
17.12.2003 HW Eiche ungewaschen keine 2.500 17.200 25 120 220 9 10
17.12.2003 NQ Eiche gewaschen keine 1.900 17.000 110 120 8 24 24
17.12.2003 NQ Eiche gewaschen keine 1.700 13.700 190 55 16 14 14
17.12.2003 NQ Eiche gewaschen keine 1.600 19.700 130 84 14 18 18
17.12.2003 NQ Eiche gewaschen keine 2.000 20.400 140 43 2 6 6
17.12.2003 NQ Eiche gewaschen keine 2.900 27.000 280 72 13 12 12
17.12.2003 NQ Eiche ungewaschen keine 1.700 13.700 160 46 9 10 10
17.12.2003 NQ Eiche ungewaschen keine 4.100 24.800 550 100 31 23 24
17.12.2003 NQ Eiche ungewaschen keine 2.400 16.500 190 110 27 31 32
17.12.2003 NQ Eiche ungewaschen keine 2.700 20.700 190 110 22 17 17
17.12.2003 NQ Eiche ungewaschen keine 2.300 15.200 430 56 19 12 12
17.12.2003 Q Eiche ungewaschen Eisenkrusten 2.200 17.400 860 110 3.700 n.a. n.a. 
17.12.2003 Q Eiche ungewaschen Eisenkrusten 2.300 15.200 1.100 140 4.700 9 9
17.12.2003 Q Eiche ungewaschen Eisenkrusten 2.300 12.400 1.300 100 5.800 6 6
17.12.2003 Q Eiche ungewaschen Eisenkrusten 2.300 13.000 1.500 87 3.900 n.a. n.a. 
17.12.2003 Q Eiche ungewaschen Eisenkrusten 2.400 18.100 730 91 2.200 8 8
17.12.2003 Q Eiche ungewaschen Eisenkrusten 2.000 14.000 1.340 75 6.400 n.a. n.a. 
17.12.2003 Q Erle ungewaschen Eisenkrusten 2.500 16.000 2.500 370 5.700 22 22
17.12.2003 Q Erle ungewaschen Eisenkrusten 2.900 17.900 2.000 530 4.700 28 28
17.12.2003 Q Erle ungewaschen Eisenkrusten 2.500 13.100 2.300 540 2.500 45 46
17.12.2003 Q Erle ungewaschen Eisenkrusten 2.400 12.900 780 430 290 50 51






Metallgehalte in Bestandesabfallproben; mit und ohne Überzügen; Neuensalz, die Zahl hinter dem Element gibt das verwendete Masse an; HW=Hauptwehr, 
NQ=Neue Quelle, Q=Quelle, Blei nicht nach DIN berechnet, sondern aus der Häufigkeit der Einzelisotope, um zu prüfen, inwiefern Abweichungen vorliegen, 
für die Auswertung des Urans wurde U 235 verwendet, Teil 2 
 Ort Art Aufbereitung Überzüge Ba (138) Pb (208) Pb (207) Pb (206) U (254) U  (234) U  (235) 
     µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 
17.12.2003 HW Eiche gewaschen keine 310 4 4 4 55 66 54
17.12.2003 HW Eiche gewaschen keine 220 2 2 2 44 52 44
17.12.2003 HW Eiche gewaschen keine 250 3 3 3 41 46 39
17.12.2003 HW Eiche gewaschen keine 210 2 2 2 10 19 11
17.12.2003 HW Eiche gewaschen keine 150 3 3 3 31 37 31
17.12.2003 HW Eiche ungewaschen keine 170 8 7 8 32 37 34
17.12.2003 HW Eiche ungewaschen keine 280 7 7 7 53 59 54
17.12.2003 HW Eiche ungewaschen keine 290 18 18 18 77 90 83
17.12.2003 HW Eiche ungewaschen keine 250 13 14 13 58 66 59
17.12.2003 HW Eiche ungewaschen keine 280 15 15 15 71 81 75
17.12.2003 NQ Eiche gewaschen keine 42 1 1 1 180 180 180 
17.12.2003 NQ Eiche gewaschen keine 29 1 1 1 130 130 120 
17.12.2003 NQ Eiche gewaschen keine 37 1 1 1 97 97 97
17.12.2003 NQ Eiche gewaschen keine 29 1 1 1 54 56 54
17.12.2003 NQ Eiche gewaschen keine 49 2 2 2 120 120 120 
17.12.2003 NQ Eiche ungewaschen keine 30 1 1 1 69 70 67
17.12.2003 NQ Eiche ungewaschen keine 150 5 5 6 240 240 240 
17.12.2003 NQ Eiche ungewaschen keine 71 3 3 3 170 180 180 
17.12.2003 NQ Eiche ungewaschen keine 120 3 3 3 110 120 110 
17.12.2003 NQ Eiche ungewaschen keine 63 3 3 3 200 200 190 
17.12.2003 Q Eiche ungewaschen Eisenkrusten 140 2 2 3 31 39 30
17.12.2003 Q Eiche ungewaschen Eisenkrusten 180 3 3 4 51 60 51
17.12.2003 Q Eiche ungewaschen Eisenkrusten 200 4 4 4 31 39 32
17.12.2003 Q Eiche ungewaschen Eisenkrusten 170 3 3 4 48 55 49
17.12.2003 Q Eiche ungewaschen Eisenkrusten 110 2 2 2 57 57 57
17.12.2003 Q Eiche ungewaschen Eisenkrusten 220 3 3 3 28 30 28
17.12.2003 Q Erle ungewaschen Eisenkrusten 230 5 5 5 230 250 230 
17.12.2003 Q Erle ungewaschen Eisenkrusten 220 4 4 4 380 280 290 
17.12.2003 Q Erle ungewaschen Eisenkrusten 150 5 5 5 550 550 560 
17.12.2003 Q Erle ungewaschen Eisenkrusten 120 3 4 4 280 280 280 






Metallgehalte (µg g-1) in Bestandesabfallproben, Neuensalz, die Zahl hinter dem Element gibt das verwendete Messisotop an, Teil 3 
Datum Ort Art Aufbereitung Mg (25) Ca (44) Cu (65) Zn (66) As (75) Mo (98) Mo (95) Ba (138) 
4.2.2004 Forellenteich Eiche gewaschen   3.000        26.700             22               99              76              30              31            380   
4.2.2004 Forellenteich Eiche gewaschen    2.800        29.700             19               70              59              14              15            170   
4.2.2004 Forellenteich Eiche gewaschen    3.300        31.400             27             110              89              41              41            380   
4.2.2004 Forellenteich Eiche gewaschen    3.200        24.100             15               61              48              23              24            140   
4.2.2004 Forellenteich Eiche gewaschen    3.200        21.700             34             120              38              19              20             270   
4.2.2004 Forellenteich Eiche gewaschen    3.000        23.100             18               70              33              12              13            180   
4.2.2004 Forellenteich Eiche ungewasche    2.900        21.000             22               73              47              20              20            190   
4.2.2004 Forellenteich Eiche ungewasche    3.000        28.300             39             130              74              24               25            320   
4.2.2004 Forellenteich Eiche ungewasche    2.700        16.900             30               83              69              18              18            220   
4.2.2004 Forellenteich Eiche ungewasche    4.200        25.100             56             180            120              24              24            470   
4.2.2004 Forellenteich Eiche ungewasche    2.600        17.000             34             110              53               18             18            190   
4.2.2004 Gerinne Eiche gewaschen    2.400        22.500             16               72              14   n.a. n.a.          110   
4.2.2004 Gerinne Eiche gewaschen    2.500        18.200              15               44              13   n.a. n.a.            97   
4.2.2004 Gerinne Eiche gewaschen    2.200        18.200             13               38                7   n.a. n.a.            67   
4.2.2004 Gerinne Eiche gewaschen    2.800        26.400             15               55              15   n.a. n.a.          140   
4.2.2004 Gerinne Eiche gewaschen    2.800        24.900             18               61              15                3                3            130   
4.2.2004 Gerinne Eiche gewaschen    2.900        26.900             20               73                7                5                5            120   
4.2.2004 Gerinne Eiche ungewasche    3.900        33.000             34             140              64              42              43            280   
4.2.2004 Gerinne Eiche ungewasche    2.800        18.900             22               90              28                3                 3           130   
4.2.2004 Gerinne Eiche ungewasche    2.800        18.800             29               87              33                3                3            150   
4.2.2004 Gerinne Eiche ungewasche    2.400        16.200             22               74              23                4                4            130   
4.2.2004 Gerinne Eiche ungewasche    2.600        22.600             19               52              17                4                4            120   
4.2.2004 Gerinne Eiche ungewasche    2.000        10.000             14               50              11    n.a.   n.a.             78   
4.2.2004 Gerinne Eiche ungewasche    3.700        18.000              37             100              56                3                3            230   
4.2.2004 Gerinne Erle ungewasche    3.700        22.100             43             150              33                6                6             180   
4.2.2004 Gerinne Erle ungewasche    4.000        19.800             44             170              56                4                4            240   
4.2.2004 Gerinne Erle ungewasche    2.400        16.000              22               99              22    n.a.   n.a.           120   
4.2.2004 Gerinne Erle ungewasche    4.700        20.700             49             180              50                5                5            270   
4.2.2004 Gerinne Erle ungewasche    3.400        18.600             31             100              26                7                7            170   






Fortsetzung, Blei ist nicht nach DIN berechnet, sondern aus der Häufigkeit des Einzelisotops, für die Auswertung des Urans wurde U 235 verwendet, Teil 4 
Datum Ort Art Aufbereitung Pb (208) Pb (207) Pb (206) U (254) U  (234) U  (235)
    µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 
4.2.2004 Forellenteich Eiche gewaschen      6        6        6     120    120    120   
4.2.2004 Forellenteich Eiche gewaschen       6          6          6      160      170      160    
4.2.2004 Forellenteich Eiche gewaschen       7          7          7      230      240      230    
4.2.2004 Forellenteich Eiche gewaschen       3          3          3      120      130      130    
4.2.2004 Forellenteich Eiche gewaschen       7          7          7      290      300      290    
4.2.2004 Forellenteich Eiche gewaschen       4          4          4        61        65        59    
4.2.2004 Forellenteich Eiche ungewaschen       9          9          9      210      210      210    
4.2.2004 Forellenteich Eiche ungewaschen     11        11        11      260      260      260    
4.2.2004 Forellenteich Eiche ungewaschen       7          7          7        48        50        49    
4.2.2004 Forellenteich Eiche ungewaschen     18        18        18      180      180      180    
4.2.2004 Forellenteich Eiche ungewaschen     10        11        10      160      160      160    
4.2.2004 Gerinne Eiche gewaschen       5          5          5        77        86        77    
4.2.2004 Gerinne Eiche gewaschen       5          5          5        36        42        36    
4.2.2004 Gerinne Eiche gewaschen       3          3          3        31        32        32    
4.2.2004 Gerinne Eiche gewaschen       5          5          6        91        89        93    
4.2.2004 Gerinne Eiche gewaschen       6          6          6      130      150      130    
4.2.2004 Gerinne Eiche gewaschen       3          3          3      360      370      360    
4.2.2004 Gerinne Eiche ungewaschen       8          8          8      360      350      350    
4.2.2004 Gerinne Eiche ungewaschen       9          9          9      150      160      140    
4.2.2004 Gerinne Eiche ungewaschen     12        12        12      160      160      160    
4.2.2004 Gerinne Eiche ungewaschen       8          8          8      160      160      150    
4.2.2004 Gerinne Eiche ungewaschen       6          6          6      150      150      150    
4.2.2004 Gerinne Eiche ungewaschen       4          4          4        16        20        16    
4.2.2004 Gerinne Eiche ungewaschen     18        18        18      100      110        99    
4.2.2004 Gerinne Erle ungewaschen     13        13        13      610      610      610    
4.2.2004 Gerinne Erle ungewaschen     21        21        21      180      190      180    
4.2.2004 Gerinne Erle ungewaschen       8          8          9        80        83        81    
4.2.2004 Gerinne Erle ungewaschen     21        20        20      210      230      220    
4.2.2004 Gerinne Erle ungewaschen     11        11        11      380      410      380    






Anlage 4-24 Elementgehalte in un- und gewaschenen Erlenblattproben (Kastenfalle, Forellenteich; Expositionszeit 3 Monate); Bestimmung mittels ICP-OES; 
Zahlen hinter den Elementen geben die verwendete Linie an  
Aufbereitung Al (396)   Ca (315)  Co (228)  Cu (324)  Fe (275)  K (766)    Mg Mn Na  Ni (231)   Pb (220)  S (180)    
  mg g-1 mg g-1 µg g-1 µg g-1 mg g-1 mg g-1 mg g-1 mg g-1 mg g-1 µg g-1 µg g-1 mg g-1 
ungewaschen 11,7 29,7 33,8 79,0 10,6 2,9 4,6 10,3 0,6 83,6 18,7 2,0 
ungewaschen 6,5 38,0 45,3 105,4 14,3 0,9 6,2 14,8 0,5 105,6 23,0 2,4 
ungewaschen 25,4 35,4 44,5 109,7 18,2 6,4 7,0 14,4 0,8 104,4 35,2 2,1 
ungewaschen 9,4 27,0 22,1 54,9 7,4 2,6 4,5 8,6 0,6 54,7 11,3 1,9 
ungewaschen 14,5 24,1 34,3 81,2 11,5 3,7 4,5 11,3 0,6 76,6 23,8 2,0 
ungewaschen 22,5 33,3 50,4 121,0 19,3 4,8 6,1 15,3 0,6 108,2 37,1 2,2 
ungewaschen 16,4 37,3 39,9 102,7 13,7 3,8 4,8 13,3 0,8 96,9 24,8 2,3 
ungewaschen 11,1 31,4 28,0 71,8 9,2 2,8 4,3 9,9 0,7 77,7 19,4 2,0 
                          
gewaschen 11,1 32,0 26,1 65,8 10,2 2,7 4,5 8,4 0,5 65,1 17,6 2,0 
gewaschen 3,4 27,0 43,5 52,2 5,2 0,9 3,2 10,2 0,3 198,7 8,2 2,3 
gewaschen 4,5 30,5 12,6 39,3 3,0 1,4 3,1 6,3 0,3 61,2 12,5 1,8 
gewaschen 1,5 24,4 13,0 30,4 1,8 0,6 2,5 5,2 0,4 60,6 0,8 1,8 
gewaschen 4,9 15,3 11,0 31,9 3,2 1,5 2,2 2,8 0,5 31,6 13,3 1,7 
gewaschen 3,7 18,0 9,7 25,9 2,3 1,3 2,6 3,8 0,4 29,1 6,4 1,8 











Anlage 4-25 Aktivitätskonzentrationen (mBq g-1) in Bestandesabfallproben (Neuensalz, Quelle,  
November 2004, Blätter= Erlenblätter); nn unter der Nachweisgrenze 
Ort Quelle Quelle Quelle Quelle 
Matrix Blätter Blätter Äste gewaschen Äste 
  Gehalt ± Gehalt ± Gehalt ± Gehalt ± 
U-238 13.200 900 10.800 300 1.720 220 1.670 220 
Th-234 11.120 200 8.720 200 1.680 45 1.540 45 
Pa-234m 12.500 400 10.070 400 2.300 250 2.300 260 
U-235     620   40     500   20     80   11     78 11 
Ra-226 4.800 250 8.500 300 1.750 80 2.240 85 
Bi-214 4.550  75 8.200 130 1.570 30 2.020 35 
Pb-214 4.700  75 8.500 140 1.650 30 2.100 35 
Pb-210 nn    336   41    nn     nn   
Th-232     171  15   292   16    nn     nn   
Ac-228     171  9   286   10    nn     nn   
 
Anlage 4-26 Aktivitätskonzentrationen (mBq g-1) in Bestandesabfallproben (Neuensalz Baum1), 
November 2004, Blätter= Erlenblätter), nn unter der Nachweisgrenze 
Ort Baum 1 Baum 1 Baum 1 
Matrix Blätter gewaschen Blätter ungewaschen Äste ungewaschen 
  Gehalt Messfehler Gehalt Messfehler Gehalt Messfehler 
U-238 17.500 800 15.100 400 1.440 200 
Th-234 13.000 270 13.000 200 900 35 
Pa-234m 17.600 500 14.800 400 nn   
U-235 820 40 700 20 67 10 
Ra-226 1.830 250 5.600 300 1.200 65 
Bi-214 1.480 30 5.100 80 1.440 25 
Pb-214 1.570 30 5.300 80 1.500 25 
Pb-210   nn     nn     nn   
Th-232   nn   160 15   nn   
Anlage 4-27 Aktivitätskonzentrationen (mBq g-1) in Bestandesabfallproben (Neuensalz Forellenteich, 
Ausfluss  November 2004), nn unter der Nachweisgrenze 
Ort Forellenteich Forellenteich Forellenteich 
Matrix Blätter gewaschen Blätter ungewaschen Äste ungewaschen 
  Gehalt Messfehler Gehalt Messfehler Gehalt Messfehler 
U-238 1.100 85 1.080 55 240 70 
Th-234 880 20 900 20     
Pa-234m 950 90 970 75     
U-235  51 4 50 3 11 3 
Ra-226 285 30 390 30 90 4 
Bi-214 320 6 510 9 91 6 
Pb-214 340 6 530 9 92 4 
Pb-210 nn   75 10 nn   
Th-232 nn   30 4 nn   






Anlage 4-28 Uranfestlegung an Erlenblättern in Abhängigkeit von der Matrix; Erlenblätter 
(Herbstpflückung 30.09.2004; Sandkultur Prüffeld) grün-gelb, nicht braun; Uranylacetat (p.a. Merck) 
versetzt mit Matrix (NaOH; p.a. Merck) auf pH 8,2; Nalgene® -Flaschen; Trockenmasse nach 
Versuchsende ermittelt, Uranfixierung aus Differenz errechnet; BL=Blindwert 
 
Material Zeit  Matrix TM  Volumen U  ∆U U_ber.  
 min  mg µg L-1 µg L-1 µg L-1 µg g-1 
Erlenblatt 10 NaOH 295,5 80 243 13 3 
Erlenblatt 10 NaOH 194,2 80 228 28 11 
Erlenblatt 10 NaOH 228,6 80 247 9 3 
Erlenblatt 10 NaOH 166,1 80 236 20 9 
Erlenblatt 10 NaOH 263,2 80 241 14 4 
BL 10min 10 NaOH   80 259     
BL 10min 10 NaOH   80 252     
                
Erlenblatt 30 NaOH 365,2 80 212 78 17 
Erlenblatt 30 NaOH 378 80 215 75 16 
Erlenblatt 30 NaOH 200,3 80 225 65 26 
Erlenblatt 30 NaOH 216,9 80 226 64 24 
Erlenblatt 30 NaOH 199,4 80 234 56 22 
BL 30min 30 NaOH   80 292     
BL 30min 30 NaOH   80 288     
                
Erlenblatt 60 NaOH 323,6 80 186 99 24 
Erlenblatt 60 NaOH 191,2 80 213 72 30 
Erlenblatt 60 NaOH 165,7 80 183 102 49 
Erlenblatt 60 NaOH 221,9 80 155 130 47 
Erlenblatt 60 NaOH 188,8 80 186 100 42 
BL 60min 60 NaOH   80 286     
BL 60min 60 NaOH   80 284     
                
Erlenblatt 90 NaOH 206,6 80 174 112 43 
Erlenblatt 90 NaOH 238,7 80 190 96 32 
Erlenblatt 90 NaOH 188,2 80 224 61 26 
Erlenblatt 90 NaOH 150,6 80 210 75 40 
Erlenblatt 90 NaOH 188,8 80 155 131 55 
BL 90min 90 NaOH   80 286     
BL 90min 90 NaOH   80 285     
                
Erlenblatt 120 NaOH 193,2 80 173 114 47 
Erlenblatt 120 NaOH 154,3 80 176 111 58 
Erlenblatt 120 NaOH 200,1 80 132 155 62 
Erlenblatt 120 NaOH 168,8 80 163 124 59 
BL 120min 120 NaOH   80 284     







Anlage 4-29 Uranfestlegung an Erlenblättern in Abhängigkeit von der Matrix; Erlenblätter 
(Herbstpflückung 30.09.2004; Sandkultur Prüffeld) grün-gelb, nicht braun; Uranylacetat (p.a. Merck) 
versetzt mit Matrix (Na2CO3; p.a. Merck) auf pH 8,2; Nalgene® -Flaschen; Trockenmasse nach 
Versuchsende ermittelt, Uranfixierung aus Differenz errechnet, BL=Blindwert 
 
Material Zeit  Matrix TM  Volumen  U  ∆U U_ber.  
 min  mg µg L-1 µg L-1 µg L-1 µg g-1 
Erlenblatt 10 Na2CO3 207,4 80 212 47 18 
Erlenblatt 10 Na2CO3 221,3 80 223 35 13 
Erlenblatt 10 Na2CO3 177,0 80 222 36 16 
Erlenblatt 10 Na2CO3 124,4 80 229 29 19 
Erlenblatt 10 Na2CO3 208,5 80 221 37 14 
BL 10min 10 Na2CO3   80 255     
BL 10min 10 Na2CO3   80 262     
                
Erlenblatt 30 Na2CO3 241,6 80 195 65 22 
Erlenblatt 30 Na2CO3 217,3 80 207 53 19 
Erlenblatt 30 Na2CO3 225,8 80 198 62 22 
Erlenblatt 30 Na2CO3 143,3 80 211 49 27 
Erlenblatt 30 Na2CO3 275,5 80 205 55 16 
BL 30min 30 Na2CO3   80 260     
BL 30min 30 Na2CO3   80       
                
Erlenblatt 60 Na2CO3 149,9 80 193 29 15 
Erlenblatt 60 Na2CO3 286,1 80 178 43 12 
Erlenblatt 60 Na2CO3 279,9 80 168 54 15 
Erlenblatt 60 Na2CO3 258,0 80 166 56 17 
BL 60min 60 Na2CO3   80 222     
BL 60min 60 Na2CO3   80 220     
                
Erlenblatt 90 Na2CO3 273,9 80 168 95 28 
Erlenblatt 90 Na2CO3 278,0 80 194 69 20 
Erlenblatt 90 Na2CO3 179,3 80 192 72 32 
Erlenblatt 90 Na2CO3 186,8 80 171 92 40 
Erlenblatt 90 Na2CO3 192,3 80 182 82 34 
BL 90min 90 Na2CO3   80 264     
BL 90min 90 Na2CO3   80       
                
Erlenblatt 120 Na2CO3 186,9 80 164 98 42 
Erlenblatt 120 Na2CO3 341,3 80 134 128 30 
Erlenblatt 120 Na2CO3 151,9 80 163 99 52 
Erlenblatt 120 Na2CO3 185,1 80 162 100 43 
Erlenblatt 120 Na2CO3 294,5 80 185 77 21 
BL 120min 120 Na2CO3   80 254     












Anlage 4-30 Berechneten Uranaufnahme (aus der Verringerung der Urangehalte im Wasser) von 
offenen Erlenkätzchen (links) und geschlossenen Erlenkätzchen recht; (Schüttelversuch, FM 150 – 
410 mg Einwaage auf 500 mL Forellenteichwasser – U: ca.160 µg L-1, T: 20°C; Probennahmezeiten: 
2h, 24h, 30h, 168h; P1-P7: Proben) 
 
Art Dauer U (P1) U(P2) U(P3) U(P4) U(P5) U(P6) U(P7) 
 h µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 
Zapfen 2 9 13 9 5   
Zapfen 24 50 47 24 45 39 65 21 
Zapfen 30 77 80 52 56 47 88 45 
Zapfen 168 141 168 199 165 157 181 193 
Kätzchen g 2 32 18 9  14 2 12 
Kätzchen g 24 21 17 11 17 19 24 35 
Kätzchen g 30 34 41 26 35 31 9 47 
Kätzchen g 168 87 77 89 97 73 96 87 
Kätzchen o 2 17 29 26 23 21 32  
Kätzchen o 24 3 4 1 3 5 2  
Kätzchen o 30 7 2 10 12 13 13  







Anlage 4-31 Radionuklidaktivitätskonzentrationen (mBq g-1) in den Locker- und Festgesteinen, die bei der Pegelbohrung 6/2002 am Forellenteich erbohrt 
wurden, ± Messfehler, M1 – M11 beprobte Bereiche 
 M 1 M 2 M 3 M 4 M 5 M 6 M 7 M 8 M 9 M 10 M 11 
Tiefe (cm) 0-12 12-30 30-55 55-80 80-100 100-150 150-200 200-300 400-500 500-600 700  
  ±  ±  ±  ±  ±  ±  ±  ±  ±  ±  ± 
Th-234 111 6 100 24 192 7 222 16 383 14 140 8 80 5 75 5 124 26 35 4 45,5 8 
U-235* 5,2 0,3 4,7 1,1 9 0,3 10,4 0,8 17,9 0,7 6,5 0,4 3,8 0,3 3,5 0,4 5,8 1,1 1,6 0,2 2,1 0,1
Ra-226** 88 8 80 6 95 7 77 7 88 9 88 6 46 6 78 5 102 6 49,3 3,8 40,8 4 
Bi-214 90 2 80 2 86 2 68 1 82 2 80 1 57 1 64 1 109 2 39,5 0,8 37,9 0,8
Pb-214 97 2 86 1 90 2 74 1 87 1 86 1 61 1 71 1 118 2 42,5 0,8 40,7 0,8
Pb-210 120 8 80 6 83 6 92 6 111 6 101 6 75 6 82 6 120 7 42,5 5,6 <22  
Ac-228 56 2 53 1 58 1 49 1 53 1 63 1 61 1 79 2 88 2 94 2 103 2 
Bi-212 63 5 62 4 59 4 55 4 54 4 65 3 68 3 81 4 98 4 105 3 110 4 
Pb-212 59 1 60 1 59 1 52 1 54 1 66 1 68 1 81 1 93 2 101 2 111 2 
Tl-208 59 2 56 1 55 1 49 1 52 1 60 1 63 1 76 2 85 2 96 2 102 2 
Cs-137 140 2 4,6 0,3 <0,6  <0,5  4,6 0,3 <0,6  1 0,2 <0,5  <0,5  <0,4  <0,4  
K-40 545 14 663 13 763 16 718 14 689 14 808 14 811 15 945 17 1014 17 1062 18 1226 21 
Anlage 4-32 Elementgehalte im Sediment „Sickerwasseraustrittstelle H3“ (Tailing), die Zahl hinter dem Element gibt das Isotop der Messung an, 
Mikrowellenaufschluss, Messung ICP-MS  
Tiefe Mg (25) Ca (44) Fe (54) Co (59) Ni (60) Cu (65) Zn (66) As (75) Pb U (238) 
cm µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 
1 10.100 13.300 63.100 450 520 940 970 5.930 74 210 
2 10.100 13.700 53.200 450 510 740 760 2.690 70 230 
3 9.800 1.000 38.200 110 180 250 330 490 31 64 
4 9.500 930 42.000 96 140 220 230 370 27 49 
5 12.100 730 40.400 56 99 150 140 330 26 28 






Anlage 4-33 Arsen-, Blei- und Urangehalte in Sedimentflocken an der Sickerwasseraustrittsstelle auf dem Tailing (Neuensalz) – „H3“ 
As Pb U 
µg g-1 µg g-1 µg g-1 
      30.500              10                75   
      30.200                11                88    
      29.900                10                88    
      42.700                  8                71    
      41.900                  8                70    
      41.300                  8                71    
      39.100                  3                64    
      38.900                  3                77    
      38.300                  3                76    
      32.300                21                79    
      35.500                23                84    







Anlage 4-34 Elementgehalte im Sediment „Typha Tailing“, die Zahl hinter dem Element gibt das Isotop der Messung an, Mikrowellenaufschluss, Messung 
ICP-MS, Teil 1 
Tiefe  Li (7)  Mg (25) Ca (43) Fe (54)  Fe (57) Ni (60) Cu (65) Zn (66)  As (75) Sr (88)  Mo (95) Mo (98) 
cm  µg g-1  µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1  µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1  µg g-1 
1 44 8.800 20.780 43.600 43.040 120 230 2.450 330 150 16 16 
2 37 8.070 22.510 39.560 38.630 110 180 2.050 180 170 14 14 
3 41 8.800 19.060 43.810 43.100 130 170 1.800 130 140 12 11 
4 43 8.460 16.400 40.680 39.200 110 170 1.800 110 130 11 11 
5 49 13.030 18.380 51.380 44.740 140 230 2.530 110 150 11 10 
6 49 10.280 16.750 45.720 45.750 130 250 2.050 130 140 11 10 
7 49 10.400 18.190 48.350 48.440 130 290 2.490 140 150 13 12 
8 54 11.300 16.740 44.390 43.020 160 260 2.140 120 110 14 13 
9 50 10.620 16.450 44.870 44.340 140 270 2.260 120 120 11 11 
10 56 11.000 17.690 47.400 47.070 140 300 2.290 130 130 13 12 
11 52 11.260 16.740 45.610 44.210 180 320 2.550 150 120 15 16 
12 53 11.610 15.630 41.350 44.410 190 290 2.180 170 96 19 18 
13 70 14.830 15.000 50.280 48.790 170 290 1.050 250 70 12 12 
14 76 16.140 16.320 57.950 56.170 140 290 350 360 44 8 8 
15 73 15.300 11.150 55.210 54.570 150 210 190 270 35 9 8 
16 76 15.010 10.070 56.710 56.420 150 200 180 210 31 10 10 











Fortsetzung Elementgehalte im Sediment „Typha Tailing“, die Zahl hinter dem Element gibt die Masse des verwendeten Isotopes bzw. einer Interferenz an 
(U+O= 254) an, für die Auswertung wurde U (238) verwendet, Mikrowellenaufschluss, Messung ICP-MS, Teil 2 
 
Tiefe Ba (138) Pb (208) Th (232) U (238) U (235) U (254) 
cm   µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 
1 710     86          7        30        29        32    
2 890     95          5        29        29        30    
3 600     80          5        26        26        28    
4 830     94          6        32        31        32    
5 1.070   130          7        38        36        38    
6 1.190   140          6        29        29        29    
7 1.170   170          5        26        25        25    
8 950   140          6        54        51        55    
9 1.000   140          6        33        33        32    
10 1.130   150          7        30        29        30    
11 990   150          6        91        89        90    
12 880   140          5      130      130      130    
13 1.070     88        10      150      140      150    
14 1.070     44        12        37        35        37    
15 700     31        12        21        23        21    
16 540     30        12        26        26        26    










Anlage 4-35 Elementgehalte im Sediment „Schilf-Versuchsfläche Müller“(Tailing) , Mikrowellenaufschluss, Messung ICP-MS  
Tiefe Dichte As U 
cm g cm-³ µg g-1 µg g-1 
0,5 0,21 1530 740 
1,5 0,36 820 350 
2,5 0,29 480 400 
3,5 0,32 400 180 
4,5 0,54 320 110 
5,5 1,38 320 56 
6,5 1,09 320 39 
7,5 1,28 270 27 
8,5 1,13 290 47 
9,5 0,99 400 31 
 
 
Anlage 4-36 Aktivitäten im Sediment „A4“ - Tailing, Gammaspektrometrie, U-238* berechnet aus U-235 
Tiefe Cs-137 K-40 U-235 Ra-226 Pb-210 U-238* U berechnet 
cm mBq*g-1 (mBq*g-1) (mBq*g-1) (mBq*g-1) (mBq*g-1) (mBq*g-1) (µg*g-1) 
  1 51 550 27 1.290 730 590 47
  2 55 580 30 1.520 790 650 52 
  3 68 810 29 1.960 950 640 51 
  4 49 980 36 1.910 1.050 790 63 
  5 35 1.090 44 1.750 1.130 950 76 
  6 12 1.050 49 1.940 1.320 1.060 85 








Anlage 4-37 Elementgehalte im Sediment „Unter den Weiden - Tailing“, die Zahl hinter dem Element gibt das Isotop der Messung an, Mikrowellenaufschluss, 
Messung ICP-MS, Teil 1 
Tiefe Li (7) Mg (25) Ca (43) Fe (54) Fe (57) Ni (60)  Cu (65) Zn (66) As (75) Sr (88) 
cm µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 
1,5 46 9.360 20.190 31.330 31.100 690 330 1.950 510 190 
2,5 69 14.170 13.400 52.610 52.120 450 300 1.260 460 130 
3,5 86 15.750 7.150 57.680 55.450 180 230 330 250 51 
4,5 91 17.050 6.920 61.620 61.250 190 240 240 250 42 
6,0 86 15.990 6.920 62.180 59.320 200 250 210 350 37 
7,0 82 16.240 7.020 58.760 58.180 190 240 230 290 34 
8,0 96 16.750 9.000 61.260 59.970 170 240 180 320 44 
9,0 89 16.330 14.750 52.950 52.620 140 300 140 360 42 
10,0 82 16.860 15.960 51.470 50.230 150 270 130 310 28 
11,0 80 17.520 16.340 51.320 50.530 160 270 140 320 29 
12,0 81 16.590 17.770 50.780 50.610 140 300 130 340 31 
13,0 86 16.860 17.090 53.670 52.810 140 350 130 310 45 
14,0 71 15.370 17.550 46.800 46.190 100 250 100 190 22 
15,0 73 15.890 19.570 55.870 54.440 89 550 100 590 42 
16,0 73 16.110 20.250 53.750 52.070 87 440 100 350 35 











Elementgehalte im Sediment „Unter den Weiden - Tailing“, die Zahl hinter dem Element gibt nur die Messung nur das Isotop der Messung an, 
Mikrowellenaufschluss, Messung ICP-MS, zur Auswertung wurden die Analysen von U-238 verwendet, Teil 2 
 
Tiefe Mo (95) Mo (98) Ba (138) Pb Th (232) U (238) U (235) U (254) 
cm  µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 
1,5 98 96 2.730 67 4 84 80 80 
2,5 47 46 2.090 72 11 74 68 69 
3,5 7 7 810 60 15 29 29 28 
4,5 7 7 550 89 16 23 28 29 
6,0 12 11 600 71 16 40 38 36 
7,0 8 8 520 88 15 30 31 28 
8,0 11 11 1.180 52 18 34 31 32 
9,0 12 12 1.850 44 17 29 26 27 
10,0 9 9 850 40 11 27 27 27 
11,0 10 9 770 40 11 27 27 26 
12,0 8 8 1.020 41 12 23 22 23 
13,0 11 10 2.120 47 17 23 23 22 
14,0 7 7 560 28 10 15 15 15 
15,0 9 9 2.460 71 11 25 24 25 
16,0 12 11 1.740 45 10 19 16 19 












Anlage 4-38 Elementgehalte im Sediment „A4_I - Tailing“, die Zahl hinter dem Element gibt das Isotop der Messung an, Mikrowellenaufschluss, Messung 
ICP-MS, zur Auswertung wurden die Analysen von U-238 verwendet 
 
 Tiefe  Li (6) As (75) U (235) U (238) 
 cm  µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 
0,5 48 260 45 47 
1,5 49 270 46 46 
2,5 35 240 45 46 
3,5 46 270 81 81 
4,5 60 380 42 42 
5,5 77 190 26 26 
6,5 86 180 22 22 
7,5 92 240 22 23 
8,5 92 330 23 23 
9,5 76 300 24 25 
10,5 57 470 38 38 
11,5 86 280 27 26 
12,5 87 380 24 24 
13,5 85 410 28 27 
14,5 58 260 31 31 
15,5 69 450 29 29 
16,5 89 240 24 23 










Anlage 4-39 Elementgehalte im Sediment Forellenbach „Baum1“, die Zahl hinter dem Element gibt das Isotop der Messung an, zur Auswertung wurden die 
Analysen von U-238 
Tiefe  Mg (25)  Ca (43) Fe (54) Ni (60)  Cu (65)  Zn (66) As (75) Mo (98) Ba (138) Pb  U (238) U (235) 
cm µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 
2,5 10.460 15.130 38.760 380 450 290 350 83 1.340 21 72 67 
3,5 8.350 9.790 44.200 500 430 370 400 99 1.680 23 120 110 
7,0 9.350 8.820 41.210 510 440 400 300 120 1.480 20 98 93 







Anlage 4-40 Elementgehalte im Sediment des „Hauptwehres“, die Zahl hinter dem Element gibt das Isotop der Messung an 
Tiefe Li (6)  Mg (25) Ca (43) Fe (57)  Fe (54)  Ni (60)  Cu (65) Zn (66) As (75) Sr (88) 
cm µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 
1 73 5.430 15.730 37.910 39.060 580 350 1.020 810 140 
2 80 5.550 14.220 38.270 39.540 520 330 930 750 120 
3 81 5.600 12.170 38.460 39.200 380 270 710 610 96 
4 81 5.110 13.300 36.510 37.040 440 280 890 670 120 
5 88 4.370 14.840 35.870 36.030 370 210 800 560 110 
6 78 3.700 12.860 33.130 33.750 360 160 670 440 100 
7 86 3.740 14.470 35.420 36.350 370 170 650 470 97 
8 84 3.640 12.670 34.900 35.400 380 150 680 390 100 
9 80 3.900 15.120 34.950 35.740 440 230 620 660 110 
10 78 4.180 15.060 36.160 36.930 420 240 500 910 130 
11 77 3.880 13.950 33.700 34.370 390 220 430 790 110 
12 86 3.790 10.070 34.850 34.960 360 180 380 730 110 
13 89 3.780 11.020 34.820 35.030 290 180 340 590 97 
14 89 3.600 7.660 32.610 33.250 240 140 290 440 82 
15 96 4.020 9.550 35.220 36.490 290 160 300 550 100 
16 92 Ausfall Ausfall Ausfall Ausfall Ausfall Ausfall Ausfall Ausfall Ausfall 
17 110 2.980 3.730 27.430 29.650 110 69 180 180 52 
18 100 3.120 3.130 27.060 27.430 81 58 160 130 51 
19 100 2.970 2.840 25.720 25.690 66 51 150 83 40 









Elementgehalte im Sediment des „Hauptwehres“, die Zahl hinter dem Element gibt das Isotop der Messung an (Fortsetzung), zur Auswertung wurden die 
Analysen von U-238 verwendet 
Tiefe  Mo (95) Mo (98) Ba (138) Pb Th (232) U (238) U (235) N C Pb-206/Pb-208 
cm µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 (%) (%)  
      1    110 110 1.850 42 11 95 99 0,5 7,1 0,50 
      2    95 95 1.650 47 12 87 89 0,5 7,5 0,50 
      3    53 53 1.370 45 13 74 77 0,4 5,9 0,51 
      4    52 52 1.370 46 11 93 91 0,4 6,5 0,50 
      5    26 25 800 52 10 76 79 0,8 12,5 0,49 
      6    28 27 580 46 9 100 110 1,0 15,4 0,49 
      7    24 24 570 50 9 93 96 0,7 14,2 0,49 
      8    26 26 620 50 7 98 99 1,0 15,0 0,49 
      9    27 27 890 48 9 110 120 0,7 11,6 0,49 
    10    22 22 1.080 43 11 120 120 0,4 7,2 0,49 
    11    19 18 970 41 11 99 110 0,4 6,5 0,48 
    12    25 25 1.030 44 12 100 Ausfall 0,4 5,7 0,49 
    13    23 23 790 49 13 98 100 0,5 6,9 0,50 
    14    21 21 710 50 13 140 150 0,4 5,7 0,50 
    15    47 45 750 45 11 220 230 0,4 5,3 0,49 
    16    19 20 Ausfall 43 14 Ausfall 150 0,3 4,1 0,49 
    17    20 21 380 46 17 180 180 0,3 3,4 0,49 
    18    22 22 350 48 16 180 190 0,3 3,3 0,49 
    19    18 18 240 44 16 160 160 0,3 3,3 0,50 







Anlage 4-41 Uran- und Arsengehalte in Sedimenten der Kastenfalle vom „Hauptwehr“ (2 Monate Expositionszeit, geviertelt und pro Viertel 3 Teilproben) 
Siebschnitt U Probe1 U Probe2 U Probe3 As Probe1 As Pobe2 As Pobe3 
mm µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 
>1 100 180 220 1.220 1.520 1.470 
<1 84 93 91 980 1.140 1.130 
<0,5 72 72 75 1.130 1.000 1.010 
<0,25 68 75 74 1.210 1.140 980 
<0,063 81 77 110 1.550 1.550 1.390 
>1 130 140 120 1.000 1.230 1.240 
<1 74 82 75 890 890 830 
<0,5 61 60 65 850 750 Ausfall 
<0,25 86 87 88 1.070 1.030 1.230 
<0,063 110 95 89 1.680 1.580 1.540 
>1 140 79 82 720 620 650 
<1 49 43 51 640 500 520 
<0,5 33 36 30 430 470 390 
<0,25 56 55 61 Ausfall 700 870 
<0,063 85 78 83 1.140 1.280 1.330 
       
>1 61 83 59 640 690 620 
<1 38 40 44 460 460 480 
<0,5 48 48 47 600 600 700 
<0,25 71 68 67 1.080 1.070 1.040 








Anlage 4-42 Radionuklidaktivitätskonzentrationen (mBq g-1) in Sedimenten entlang eines Gradienten am Hauptwehr sowie des anstehenden Lehms, nn unter 
Nachweisgrenze 
 
Probe 1m 2m 3 m 4m 
 Gehalt Messfehler Gehalt Messfehler Gehalt Messfehler Gehalt Messfehler 
Isotope mBq g-1 mBq g-1 mBq g-1 mBq g-1 mBq g-1 mBq g-1 mBq g-1 mBq g-1 
Th-234 1.530 150 1.100 110 840 70 1.130 110 
U-235 4.600 100 1.750 60 1.400 100 960 80 
Ra-226 490 30 430 30 360 20 360 20 
Pb-210 157 7 104 5 90 4 86 6 
Th-232 17 1 26 1 27 2 37 2 




Probe 5 m 6m 7m 8m Lehm 
 Gehalt Messfehler Gehalt Messfehler Gehalt Messfehler Gehalt Messfehler Gehalt Messfehler 
Isotope mBq g-1 mBq g-1 mBq g-1 mBq g-1 mBq g-1 mBq g-1 mBq g-1 mBq g-1 mBq g-1 mBq g-1 
Th-234 960 110 430 50 620 40 540 80 330 50 
U-235 810 90 190 15 240 30 220 30 62 5 
Ra-226 380 20 121 9 180 10 120 9 68 7 
Pb-210 83 5 53 3 52 3 61 3 55 5 
Th-232 40 2 13 1 23 2 13 0,5 <1   











Anlage 4-43 Elementgehalte im Sediment der „Hochstaudenflur“, die Zahl hinter dem Element gibt das Isotop der Messung an 
Tiefe Li (7)  Mg (25)  Ca (43) Fe (54) Fe (57)  Ni (60) Cu (65) Zn (66) As (75) 
cm µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 
1 83 3.890 6.440 34.350 32.970 79 63 200 110 
2,5 88 4.350 7.730 32.780 32.350 91 72 240 110 
3,5 85 4.120 8.030 29.250 28.200 84 68 220 100 
4,5 85 4.070 6.730 29.520 28.980 80 68 210 100 
5,5 93 4.510 6.360 35.350 34.750 94 73 230 120 
6,5 79 3.870 3.550 30.800 30.160 70 95 190 78 
7,5 95 4.220 4.060 30.650 29.570 91 54 200 77 
9 98 4.240 4.030 30.870 30.210 100 51 190 81 
10 99 3.880 3.680 29.860 28.930 90 47 190 78 
12 110 3.870 3.950 27.230 27.160 95 42 180 71 
14 100 3.960 3.550 28.350 27.310 75 35 160 68 
16 99 3.730 3.290 26.840 25.810 75 32 160 60 
17 89 3.370 3.610 25.100 24.410 93 32 180 74 
18 63 3.280 2.060 27.480 27.040 53 19 140 63 
21 65 3.030 2.230 26.900 25.810 44 19 110 59 
22 63 4.400 2.390 30.080 29.600 48 23 130 69 
24 110 5.570 3.870 34.180 33.330 91 37 180 66 
25,3 91 4.100 3.240 30.970 30.120 66 26 140 58 
27,3 96 4.250 3.170 32.800 32.470 67 26 140 49 
28,8 95 4.160 3.070 35.200 34.620 80 28 190 62 
29,8 110 4.120 2.520 32.800 31.750 70 23 160 51 
30,8 91 3.970 2.720 31.760 30.530 75 24 160 52 









Elementgehalte im Sediment der „Hochstaudenflur“, die Zahl hinter dem Element gibt das Isotop der Messung an 
Tiefe  Sr (88) Ba (138) Pb Th (232) U (238) 
cm µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 
1 50 190 56 12 82 
2,5 55 190 61 13 73 
3,5 53 200 59 12 63 
4,5 45 200 61 12 60 
5,5 44 220 68 13 88 
6,5 27 170 56 13 46 
7,5 32 230 58 14 82 
9 34 260 58 13 120 
10 33 290 54 14 120 
12 35 310 53 15 84 
14 33 310 53 15 60 
16 33 270 48 15 38 
17 32 230 44 84 31 
18 18 160 32 12 17 
21 21 140 26 14 17 
22 16 130 33 14 15 
24 36 270 51 21 22 
25,3 37 310 46 18 7 
27,3 38 280 47 19 6 
28,8 42 330 46 17 5 
29,8 38 270 42 18 5 
30,8 39 250 44 19 5 










Anlage 4-44 Elementgehalte im Sediment vom Forellenteich „Zustrom - Wiesenseite“, die Zahl hinter dem Element gibt das Isotop der Messung an 
Tiefe  Li (7)  Mg (25)  Ca (43) Ca (44)  Fe (57)  Fe (54)  Co (59)  Ni (60) Cu (65)  Zn (66) As (75) 
cm µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 
1 64 4.070 11.520 12.380 33.240 32.670 140 370 250 720 690 
2 68 3.630 13.440 14.040 30.900 31.130 120 330 270 670 510 
3 60 3.300 16.670 17.180 27.660 27.220 120 360 270 550 500 
4 43 3.430 20.270 19.450 23.390 23.460 150 450 280 590 590 
5 38 3.880 20.100 20.900 22.650 22.400 170 510 290 630 600 
6 45 3.990 21.340 22.370 26.710 26.790 220 570 310 620 690 
7 44 4.830 25.690 27.270 28.760 29.190 390 870 350 750 1.140 
8 41 4.640 28.550 27.200 27.350 26.710 350 770 320 640 1.000 
9 36 4.560 25.110 25.940 27.680 27.420 420 840 360 730 1.420 
10 38 3.640 30.720 29.550 39.660 40.790 410 780 450 670 2.710 
11 44 3.350 40.790 38.750 40.360 39.480 450 780 460 680 1.400 
12 38 2.870 37.980 36.360 36.730 35.570 350 800 370 720 1.220 
13 41 2.670 34.730 33.580 35.020 34.860 330 1.410 530 990 790 
14 50 2.600 23.670 22.510 29.280 29.090 240 1.120 440 830 530 
15 83 2.900 4.830 4.800 25.210 25.410 51 180 94 180 310 
16 87 3.060 3.440 3.460 24.110 24.240 23 72 65 120 240 
17 110 3.810 3.520 4.050 28.910 29.330 23 74 69 130 130 
18 110 5.370 3.980 3.320 28.200 27.190 21 74 71 120 100 
19 100 4.970 3.790 3.050 27.290 26.500 21 82 78 170 91 








Elementgehalte im Sediment vom Forellenteich „Zustrom - Wiesenseite“, die Zahl hinter dem Element gibt das Isotop der Messung an (Fortsetzung), zur 
Auswertung wurden die Analysen von U-235 verwendet 
Tiefe Sr (88) Mo (95) Mo (98) Ba (138) Pb Th (232) U (238) U (235) 
cm  µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 
1 95 96 98 1.220 45 9 72 76 
2 75 15 15 780 50 8 70 72 
3 96 11 11 830 50 7 95 99 
4 130 20 20 1.070 39 5 170 170 
5 160 23 24 1.240 34 5 220 230 
6 150 26 25 1.330 37 5 150 150 
7 240 59 58 2.800 37 5 150 160 
8 220 45 45 2.350 35 5 160 180 
9 230 39 41 3.030 33 4 180 86 
10 190 27 27 2.350 35 4 140 140 
11 140 34 34 1.500 38 7 150 160 
12 130 26 26 1.240 33 6 140 140 
13 110 42 43 1.060 38 7 150 170 
14 87 33 37 770 45 9 170 160 
15 49 28 29 550 66 14 190 190 
16 45 13 13 460 75 14 150 150 
17 52 7 7 530 68 15 180 140 
18 49 6 6 440 73 16 140 150 
19 44 5 5 390 73 17 140 140 









Anlage 4-45 Elementgehalte im Sediment vom Forellenteich „Zustrom - Rohrkolbenbereich“, die Zahl hinter dem Element gibt das Isotop der Messung an 
Tiefe  Li (7) Mg (25) Ca (43) Fe (54) Fe (57) Ni (60) Cu (65) Zn (66) As (75) Sr (88) 
cm  µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 
1,5 79 6.190 18.580 36.160 34.970 330 280 490 560 110 
2,5 78 5.930 21.450 35.980 35.180 380 280 500 570 120 
3,5 65 6.270 31.640 35.360 34.810 550 320 570 740 150 
4,5 60 6.840 32.260 33.870 33.230 680 350 590 880 180 
5,5 60 6.880 27.370 35.900 34.510 690 360 590 860 160 
6,5 58 6.650 26.760 35.330 34.320 730 380 630 1.020 160 
7,5 51 6.650 30.850 36.670 36.360 830 380 710 1.280 180 
8,5 52 6.990 33.290 39.940 38.910 1.040 440 840 1.570 220 
9,5 42 Ausfall 33.900 Ausfall Ausfall 1.040 410 800 1.640 230 
10,5 42 Ausfall 29.560 Ausfall Ausfall 1.140 440 850 Ausfall Ausfall 
11,5 41 7.640 26.510 46.350 45.140 1.020 450 770 2.630 230 
12,5 43 7.340 24.440 39.610 38.210 1.150 460 840 1.690 200 
13,5 51 6.530 24.750 42.640 41.020 1.330 560 880 1.340 170 
14,5 57 6.630 20.790 43.470 42.200 1.190 620 910 1.180 140 
15,5 64 5.940 17.450 43.410 42.110 810 440 640 940 110 
16,5 66 4.440 10.170 34.640 33.690 470 220 370 610 69 
17,5 73 4.240 5.770 30.400 29.270 250 110 250 560 60 
18,5 73 4.120 5.030 27.550 26.510 190 73 270 440 53 
19,5 100 4.480 4.520 26.130 25.540 150 61 220 290 50 
20,5 92 4.310 4.300 24.970 24.770 130 51 190 190 48 
21,5 91 4.240 3.400 23.240 22.220 92 34 180 130 41 
22,5 93 4.320 3.690 23.070 22.380 90 34 160 110 41 
23,5 89 3.970 3.820 21.580 21.110 90 35 170 110 42 






Elementgehalte im Sediment vom Forellenteich „Zustrom - Rohrkolbenbereich“, die Zahl hinter dem Element gibt das Isotop der Messung an (Fortsetzung), 
zur Auswertung wurden die Analysen von U-238 verwendet 
Tiefe  Mo (95) Mo (98) Ba (138) Pb Th (232) U (238) U (235) U (254) 
cm  µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 
1,5 14 13 980 50 11 67 72 69 
2,5 13 13 1.040 48 12 84 84 82 
3,5 16 15 1.340 48 9 96 95 98 
4,5 28 28 1.840 45 9 120 120 120 
5,5 39 39 1.810 44 8 120 120 120 
6,5 47 47 1.860 42 8 110 120 120 
7,5 48 47 2.230 37 7 130 130 130 
8,5 55 54 2.660 40 6 150 160 180 
9,5 74 72 Ausfall 33 6 210 200 210 
10,5 73 72 Ausfall 34 6 210 200 Ausfall 
11,5 37 36 2.720 35 6 180 180 200 
12,5 39 38 2.020 38 6 170 180 180 
13,5 35 34 1.570 42 7 170 170 170 
14,5 44 45 1.330 48 8 140 140 160 
15,5 45 44 1.010 46 10 120 120 120 
16,5 85 84 580 45 9 140 130 140 
17,5 96 96 470 47 10 180 170 170 
18,5 66 65 400 46 10 170 170 180 
19,5 35 34 360 49 12 85 95 89 
20,5 21 21 340 47 13 81 79 74 
21,5 13 13 280 45 14 85 95 88 
22,5 13 13 260 45 13 83 81 75 
23,5 10 10 240 45 13 67 64 62 









Anlage 4-46 Elementgehalte im Sediment vom Forellenteich „Rohrkolbenbereich“, die Zahl hinter dem Element gibt das Isotop der Messung an 
Tiefe Mg (25) Mg (26) Ca (43) Fe (57) Fe (54) Ni (60)  Cu (65)  Zn (66) As (75)  Sr (88) Ba (138) 
cm  µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 
1 5.800 5.760 27.520 44.790 46.340 130 150 340 500 110 400 
2 5.170 5.260 35.570 36.840 37.990 140 140 310 210 97 330 
3 3.050 3.080 36.160 25.720 25.970 78 77 160 92 74 180 
4,5 3.500 3.520 17.380 27.000 27.770 57 53 110 71 44 160 
5,5 4.390 4.460 5.570 33.930 35.390 54 49 120 58 29 220 
7 3.630 3.670 2.060 29.580 30.960 32 22 78 42 15 130 
8 3.840 3.870 1.720 30.760 32.010 47 45 100 34 21 170 
9 3.900 3.920 1.440 31.810 33.090 45 31 100 28 22 180 
10 3.050 3.110 810 31.530 33.110 32 17 76 35 12 120 
11 3.180 3.180 910 41.310 43.810 33 19 80 61 13 97 
12 3.940 3.970 1.440 40.800 43.110 43 24 100 58 21 180 
13 3.810 3.870 1.740 33.000 34.720 47 24 110 39 28 230 
14 370 380 1.370 12.270 12.920 12 21 17 110 13 100 
15 370 380 1.390 12.300 12.830 12 21 18 40 14 100 
16,2 360 360 1.480 10.670 11.130 9 20 19 33 14 98 











Elementgehalte im Sediment im „Rohrkolbenbereich“, die Zahl hinter dem Element gibt das Isotop der Messung an (Fortsetzung), zur Auswertung wurden die 
Analysen von U-238 verwendet 
Tiefe Pb Th (232) U (238) U (235)  Pb-206/Pb-208 
cm  µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1   
1,0 42 11 55 55  0,49 
2,0 39 9 68 65  0,50 
3,0 21 8 43 43  0,5 
4,5 24 9 62 63  0,49 
5,5 39 15 68 69  0,49 
7,0 20 13 23 24  0,48 
8,0 24 14 52 52  0,49 
9,0 21 12 33 33  0,48 
10,0 14 11 12 11  0,48 
11,0 15 11 7 6  0,48 
12,0 23 17 7 6  0,48 
13,0 25 18 7 8  0,48 
14,0 18 3 10 8  0,48 
15,0 19 3 10 8  0,48 
16,2 18 3 6 5  0,48 












Anlage 4-47 Elementgehalte im Sediment vom Forellenteich („E1“), die Zahl hinter dem Element gibt das Isotop der Messung an, Mikrowellenaufschluss, 
Messung ICP-MS; n.a. auf Grund  der Messverdünnung nicht auswertbar 
 
Tiefe Li (7)  Mg (25) Ca (43)  Fe (54)  Fe (57)  Ni (60)  Cu (65)  Zn (66) As (75)  Sr (88) Mo (95) Mo (98) 
cm µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 
1 56 5.300 23.160 34.290 33.340 390 380 500 430 110 18 18 
2 42 4.430 19.380 25.300 24.490 230 240 280 270 110 19 18 
3 53 4.860 10.750 23.820 23.110 180 270 270 160 79 25 24 
4 59 4.330 7.460 21.600 21.200 100 200 150 83 61 22 22 
5 72 4.710 6.550 19.520 19.050 81 210 110 67 57 21 21 
6 82 4.060 7.200 25.290 24.610 77 240 98 88 68 24 24 
7 80 3.760 7.050 47.190 44.850 95 290 100 110 70 28 28 
8 83 3.560 6.440 44.160 42.650 95 190 100 95 64 20 19 
9 93 4.080 5.320 17.590 17.440 98 120 99 45 55 8 9 
10 98 4.120 4.760 19.480 19.540 72 100 93 35 51 6 6 
11 110 4.460 4.430 17.460 17.050 70 71 110 42 51 n.a. n.a. 
12 100 4.040 3.540 16.120 16.320 54 52 91 34 41 n.a. n.a. 
13 93 4.650 2.300 19.440 17.320 41 29 86 21 29 n.a. n.a. 
14 86 4.270 1.670 22.120 21.610 35 26 79 17 21 n.a. n.a. 
15 98 4.910 1.510 29.000 28.230 38 26 91 26 19 n.a. n.a. 
16 97 4.860 1.480 27.580 26.490 38 24 95 26 18 n.a. n.a. 










Elementgehalte im Sediment des Forellenteiches „E1“, die Zahl hinter dem Element gibt das Isotop der Messung an, Mikrowellenaufschluss, Messung ICP-
MS; (Fortsetzung), zur Auswertung wurden die Analysen von U-235  
Tiefe Ba (138) Pb Th (232) U (238) U (235) U (254) 
cm µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 µg g-1 
1 450 47 8 290 310 300 
2 240 57 6 480 520 510 
3 180 69 7 960 1.040 960 
4 160 60 8 1.280 1.350 1.240 
5 160 66 9 1.390 1.490 1.520 
6 170 67 10 1.300 1.370 1.350 
7 160 57 11 920 970 940 
8 150 52 10 390 420 400 
9 140 48 11 170 180 170 
10 150 50 12 120 120 100 
11 150 49 13 71 73 65 
12 140 44 12 38 40 34 
13 140 29 47 22 21 21 
14 120 22 16 18 19 18 
15 110 24 17 8 11 8 
16 100 24 17 10 10 10 













Anlage 4-48 Elementgehalte im Forellenteich „Kern1_2002“ 
Tiefe Beschaffenheit N C U Pb-206/Pb-208 As Dichte 
cm   % % µg g-1  µg g-1 g cm-3 
 1,3   organisch  1,32 18,2 220 0,45 280 0,20 
 2,6   organisch 1,55 24,3 280 0,46 340 0,20 
 3,9   organisch 2,02 30,3 420 0,46 400 0,24 
 5,0   organisch 0,86 15,4 590 0,53 280 0,58 
 6,5   tonig  0,82 13,2 480 0,44 280 0,51 
 8,5   tonig  0,75 13,7 63 0,43 150 0,45 
10,3   tonig, Übergang 0,28 4,5 10 0,43 92 0,99 








Anlage 4-49 Elementgehalte im Forellenteich „Kern2_2002“ 
Tiefe Beschaffenheit  N C U Pb-206/Pb-208 As Dichte 
cm   % % µg g-1  µg g-1 g cm-3 
 2,0  organisch 0,9 13,6 270 0,45 210 0,24
 3,5  organisch 1,0 18,9 520 0,49 250 0,34 
 4,5 organisch 1,3 21,6 1.510 0,60 340 0,35 
 6,0  organisch 0,2 3,9 600 0,79 400 0,89 
 7,5  leicht tonig 0,1 1,9 320 0,73 300 0,87 
 8,5 leicht tonig 0,3 6,7 540 0,60 400 0,76 
 9,5 leicht tonig 0,4 7,3 660 0,52 270 0,83 
11 tonig 0,2 2,7 780 0,47 160 0,59 
12 tonig 0,2 3,0 840 0,45 170 0,70 
13 tonig – sandig 0,2 2,4 490 0,45 210 0,86 
14 tonig – sandig 0,1 2,1 410 0,48 150 0,89 
16 sandig – tonig 0,1 0,9 110 0,48 36 0,61 
17 sandig – tonig 0,1 0,7 84 0,44 67 2,39 
18 tonig – sandig 0,2 2,5 150 0,44 66 0,89 
20 tonig 0,3 3,6 42 0,43 140 0,73 














Anlage 4-50 Elementgehalte im Forellenteich „Kern3_2002“ (Ex-Igelkolbengebiet) 
Tiefe Beschaffenheit N C U Pb-206/Pb-208 As Dichte 
cm  % % µg g-1  µg g-1 g cm-3 
 1 organisch 1,2 20,4 270 0,45 340 0,35 
 2  organisch 0,9 14,3 470 0,50 340 0,51 
 3  organisch -tonig 0,8 11,1 1.100 0,53 280 0,54 
 4  organisch -tonig 1,0 15,2 1.310 0,56 290 0,51 
 5  tonig -organisch 1,0 15,1 1.280 0,56 300 0,32 
 6  tonig -organisch 0,7 10,9 810 0,69 320 0,54 
 7  tonig  0,3 3,5 440 0,74 220 0,80 
 8  tonig  0,1 1,7 550 0,76 240 1,15 
 9 tonig  0,2 2,8 930 0,78 310 0,96 
10 tonig  0,1 3,3 1.130 0,84 380 1,11 
11 tonig  0,1 1,5 920 0,78 290 1,50 
12 tonig  0,1 1,4 900 0,66 260 1,53 
13 tonig  0,1 1,8 790 0,61 240 1,05 
14 tonig  0,1 2,4 660 0,51 230 0,89 














Anlage 4-51 Elementgehalte im Forellenteich „Kern4_2002“ (Abflussbereich) 
Tiefe Beschaffenheit N C U Pb-206/Pb-208 As Dichte 
cm  % % µg g-1  µg g-1 g cm-3 
 1  tonig 0,3 2,8 76 0,44 106 0,70
 2  tonig  0,3 3,4 106 0,44 154 0,92 
 4,8  organisch 0,4 6,5 63 0,44 266 0,90 
 6  tonig  0,4 7,1 155 0,42 180 0,74 
 7  tonig  0,3 3,8 215 0,43 114 0,80 
 8  tonig  0,5 6,5 295 0,43 177 0,67 
 9  tonig  0,5 6,0 223 0,43 148 0,61 
10 tonig-organisch  0,6 11,3 276 0,43 206 0,61 
11 tonig  0,4 6,0 291 0,43 115 0,73 
12 tonig  Ausfall Ausfall Ausfall  Ausfall 0,96 
13 tonig  0,3 3,4 183 0,43 64 0,99 
14 tonig  0,3 4,4 136 0,43 80 0,92 
15 tonig  0,3 3,3 142 0,43 60 1,08 
16 tonig  0,3 2,8 86 0,43 51 1,21 
Anlage 4-52 Elementgehalte im Übergangsbereich vom Forellenteich in den Typhabestand („Kern6_2002“, S-10) 
Tiefe Beschaffenheit  N C  U Pb-206/Pb-208 As Dichte 
cm  % % µg g-1  µg g-1 g cm-3 
 2,0  organisch  1,01 18,0 300 0,45 270 0,43
 3,0  organisch  1,00 14,8 480 0,48 240 0,61 
 4,0  tonig-organisch  0,75 10,2 470 0,53 620 0,48 
 5,0  tonig  0,56  7,2 540 0,51 260 0,83 
 6,0  tonig  0,42  5,3 330 0,51 130 0,70 
 7,0  tonig  0,25  3,2 160 0,47 98 0,92 
 8,0  tonig  0,28  3,5 150 0,45 83 0,92 
 9,0  tonig  0,34  4,4 200 0,45 85 0,70 
10,0  tonig 0,39  5,0 190 0,45 91 0,83 







Anlage 4-53 Elementgehalte im Forellenteich „Kern5_2002“ (Lage an „Erle 35“ nach Brackhage) 
Tiefe Beschaffenheit N C U Pb-206/Pb-208 As Dichte 
cm  % % µg g-1  µg g-1 g cm-3 
 1,0  sandig, organisch 0,24 4 580 0,44 130 1,21
 2,5  organisch  0,54 10 1.470 0,42 280 0,66 
 3,5  viel Holz + tonig  0,76 13 1.480 0,42 260 0,73 
 4,5  tonig, Holz  0,75 11 1.610 0,42 190 0,80 
 5,5  tonig, Holz  0,72 11 1.230 0,44 360 0,48 
 6,5  tonig, Holz 0,50 7 1.080 0,46 270 0,67 
 7,5  tonig,  0,19 3 380 0,45 360 0,86 
 8,5  tonig 0,30 4 450 0,48 200 0,76 
 9,5  tonig 0,31 4 410 0,49 320 0,86 
10,5  tonig  0,21 3 Ausfall Ausfall Ausfall 0,83 
11,5  tonig  0,16 3 180 0,60 220 0,80 
12,5  tonig  0,12 2 210 0,62 240 0,96 
14,5  tonig 0,25 4 400 0,61 360 0,48 
16,0  tonig-organisch 0,55 9 490 0,54 310 0,59 
17,5  tonig-organisch 1,19 18 770 0,57 420 0,51 
18,5  tonig-organisch 1,43 23 700 0,59 340 0,76 
















Anlage 4-54 Gehalte und Aktivitätskonzentrationen im „Laubmuddekern_Forellenteich_2004“ (** bedeutet aus U-235 berechnet) 
Tiefe Dichte N C C/N U-238** Th-234 Pa- U-235 Ra-226 Bi-214 Pb-214 Pb-210 Cs-137 K-40 
cm g cm-1 % %  mBq g-1 mBq g-1 mBq g-1 mBq g-1 mBq g-1 mBq g-1 mBq g-1 mBq g-1 mBq g-1 mBq g-1 
1,5 0,30 0,78 11,3 14,6 3.400 3.200 3.300 160 1.060 1.010 1.070   650   53 655 
2,5 0,38 0,77 11,2 14,6 3.800 3.300 3.600 175 1.100 1.100 1.130   580   67 600 
3,5 0,34 0,78 11,1 14,3 4.100 3.700 4.300 190 1.100 1.000 1.040   460   68 560 
4,5 0,39 0,75 11,1 14,9 4.400 4.300 4.600 210   940 1.000 1.060   570   73 620 
5,5 0,30 0,73 10,5 14,4 4.700 4.200 4.800 535 1.050 1.020 1.070   535   79 610 
6,5 0,40 0,72 10,9 15,1 4.600 4.600 4.700 215   975 1.050   975   580   81 650 
7,5 0,39 0,70 10,4 14,9 5.000 4.800 5.100 235   810   960 1.040   595   85 735 
8,5 0,36 0,90 13,1 14,5 5.800 5.400 5.600 270   900   950 1.000   510   84 700 
9,5 0,42 0,87 14,8 17,1 4.900 4.600 4.900 230 1.200   900   960   525   84 660 
10,5 0,43 0,96 15,6 16,2 5.400 5.200 5.200 250   900   850   890   480   92 510 
11,5 0,35 1,29 21,8 17,0 9.000 8.500 9.200 420   920   850   915   540 111 470 
12,5 0,20 1,42 24,7 17,4 8.300 7.900 8.200 390   850   890   930   535 128 470 
13,5 0,26 1,53 25,4 16,6 8.100 7.700 8.400 380 1.100   990 1.050   605 155 410 
14,5 0,28 1,50 24,3 16,2 6.000 5.800 6.200 280 1.300 1.040 1.070   660 167 410 









Anlage 4-55 Radium- und Uranaktivitätskonzentrationen (mBq g-1) in Sedimenten der 
Haldensickerwasserstrecke der Nord-Süd-Halde (Lengenfeld) 
Entfernung (m) 5 30 35 35
U-235 21 21 27 25 
Ra-226 1080 86 125 130 
 
 
Anlage 4-56 Aktivitätskonzentrationen von U-238, Ra-226 und Pb-210 (Bq g-1) in den Eisensintern im 
Plohnbach (Lengenfeld) 
U-238 Ra-226 Pb-210
Bq g-1 Bq g-1 Bq g-1 
6,6 0,15 0,7
7,5 0,14 0,9 
5,1 0,17 0,22 
8,5 0,1 0,15 
 
 
Anlage 4-57 Aktivitätskonzentrationen von Th-234, U-235 und Ra-226 (Bq g-1) in eisenangereicherten 
Sedimenten an Sickerwasseraustrittsstellen auf dem Tailing (Neuensalz)  
 Probe A Messfehler (±) Probe B Messfehler (±) Probe C  Messfehler (±) 
       
Th-234 0,669 0,083 1,324 0,060 0,867 0,018 
U-235 0,031 0,004 0,062 0,003 0,038 0,004 
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